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Las actividades humanas han afectado a gran parte de biota en el mundo, provocando 
serias implicaciones en el equilibrio ecológico. Los sistemas acuáticos son los más 
afectados debido a actividades como la urbanización, acuicultura, agricultura, 
sobrepastoreo, extracción de agua, procesos industriales, etc., provocando la disminución 
de las poblaciones y en casos extremos la extinción de algunas especies que habitan estos 
sistemas. Los anfibios han sido utilizados como indicadores de la calidad del ambiente, 
debido a su vulnerabilidad y su poca defensa contra agentes exógenos. El uso de varios 
biomarcadores es una de las primeras fases de ecotoxicidad en la caracterización del riesgo 
de contaminantes.  
Por lo anterior este proyecto se enfocó a generar información de base sobre la condición 
en la que se encuentran algunas poblaciones de Ambystoma en Nuevo León y Coahuila, y 
evaluar indicadores fisiológicos que aporten información sobre su susceptibilidad al estrés 
ambiental y de contaminación en los sistemas acuáticos de los que dependen. Se 
determinó la presencia de organismos de A. velasci en 4 poblaciones estables del sur de 
Nuevo León, en la zona del desierto chihuahuense. Con base a la evaluación y 
comparación de las características morfológicas y el índice de condición, el sitio S1 San 
Antonio de González resulto tener el mejor índice de condición con respecto de los demás. 
Se desarrollo un método de muestreo no letal para Ambystoma, considerando a las 
branquias como un tejido idóneo para la toma de muestra y la evaluación de 
biomarcadores. Con base a la evaluación y comparación del perfil leucocitario se 
determinó que el sitio S4 en El Refugio de los Ibarra 2 presento el índice de estrés 
inmunológico menor con respecto de los demás.  Mediante la evaluación y comparación 
una batería de biomarcadores de contaminación se determinó que el S1 San Antonio de 
González resulto ser el más afectado por contaminantes antropogénicos y el S2 San Jose 




Human activities have affected a large part of the biota in the world, causing serious 
implications for the ecological balance. Aquatic systems are the most affected due to 
activities such as urbanization, aquaculture, agriculture, overgrazing, water extraction, 
industrial processes, etc., causing the decline of populations and in extreme cases the 
extinction of some species that inhabit these systems. Amphibians have been used as 
indicators of the quality of the environment, due to their vulnerability and little defense 
against xenobiotics. The use of various biomarkers is one of the first stages of ecotoxicity 
in characterizing the risk of contaminants. 
Therefore, this project focused on generating baseline information on the condition of 
some Ambystoma populations in Nuevo León and Coahuila and evaluating physiological 
indicators that provide information on their susceptibility to environmental stress and 
contamination in aquatic systems. on which it depends. The presence of A. velasci 
organisms was determined in 4 stable populations in southern Nuevo León, in the 
Chihuahuan desert area. Based on the evaluation and comparison of the morphological 
characteristics and the condition index, the S1 San Antonio de González site turned out to 
have the best condition index with respect to the others. A non-lethal sampling method 
was developed for Ambystoma, considering the gills as an ideal tissue for sampling and 
biomarker evaluation. Based on the evaluation and comparison of the leukocyte profile, it 
was determined that the S4 site in El Refugio de los Ibarra 2 presented the lowest 
immunological stress index with respect to the others. Through the evaluation and 
comparison of a battery of contamination biomarkers, it was determined that the S1 San 
Antonio de González turned out to be the most affected by anthropogenic pollutants and 







1. INTRODUCCIÓN  
 
Las actividades humanas han afectado a gran parte de biota en el mundo, provocando 
serias implicaciones en el equilibrio ecológico. Los sistemas acuáticos son los más 
afectados debido a actividades como la urbanización, acuicultura, agricultura, 
sobrepastoreo, extracción de agua, procesos industriales, etc., provocando la 
disminución de las poblaciones y en casos extremos la extinción de algunas especies 
que habitan estos sistemas (Bartram y Ballance 1996).  Es necesario entender y 
conocer que tan degradados o contaminados están los sistemas, debido a esto fue 
acuñado el término “calidad de agua” para medir de manera cualitativa y/o 
cuantitativa el daño o degradación de estos. Existen cambios en la calidad de agua 
por actividades naturales y antropogénicas, sin embargo, las naturales no ocasionan 
un cambio cualitativo significativo. La mayoría de las actividades humanas 
influencian en la calidad del agua de manera importante, contaminándola o 
extrayéndola de los sistemas naturales, por lo que se ven afectadas las especies que 
los habitan (Bartram y Ballance 1996).  
Un aspecto importante dentro de la conservación biológica es el lograr equilibrio 
entre la preservación de los hábitats naturales y el satisfacer las demandas generadas 
por el hombre, lo cual se puede a través del uso sostenible de los recursos naturales. 
Para lograr este cometido, es indispensable no sólo el conocimiento biológico de las 
especies, sino también el conocimiento del impacto que las actividades humanas 
tienen sobre ellas (Homan et al. 2003).  
Los anfibios son uno de los grupos más vulnerables que habitan los sistemas 
acuáticos, su piel es delgada y cubierta de glándulas dérmicas las cuales ayudan en el 
proceso de intercambio gaseoso y de paso de agua, lo que los vuelve más sensibles a 
cambios en la calidad del hábitat, por lo que la mayoría de los anfibios son 
considerados especies indicadoras (Stuart et al. 2004). Se considera que el 43% de 
los anfibios en México están amenazadas o críticamente amenazadas (Parra-Olea et 
al. 2014). Las principales amenazas que afectan a las poblaciones son la destrucción 
del hábitat, contaminación de sistemas acuáticos, la presencia de especies invasoras y 
las enfermedades emergentes.  
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La familia Ambystomatidae pertenece al orden Caudata, el cual es un grupo de 
anfibios sumamente amenazados a nivel mundial por sus endemismos y 
vulnerabilidad debido a su ciclo de vida. Una de las características únicas de este 
género es su capacidad paedomórfica, que les permite alcanzar su madurez sexual 
manteniendo características larvarias (Casas-Andreu et al. 2003).  
La mayoría de las especies del género Ambystoma se encuentran bajo categoría de 
riesgo de acuerdo con la NOM-059-SEMARNAT-2010 y la lista roja de la IUCN. 
Dentro de las principales amenazas en las poblaciones de ajolotes se encuentra la 
destrucción de sus hábitats, a causa del crecimiento demográfico y las actividades 
antropogénicas en sinergismo con la desecación de lagunas y lagos, contaminación, 
introducción de especies exóticas, y la captura comercial. Aunado a lo anterior, los 
efectos sinérgicos posibles ante estas adversidades afectan cada vez más a las 
poblaciones nativas en el mundo. Debido a esto, es importante realizar estudios 
fisiológicos y ecológicos de las especies de anfibios, para conocer su estado y poder 
generar propuestas para su conservación. 
Los anfibios han sido utilizados como indicadores de la calidad del ambiente, debido 
a su vulnerabilidad y su poca defensa contra agentes exógenos. Las especies 
mayormente utilizadas como modelos de laboratorio son la rana de uña (Xenopus 
laevis) y el ajolote mexicano (Ambystoma mexicanum), el ultimo es de particular 
interés por su capacidad regenerativa. El uso de varios biomarcadores (es decir, 
respuestas biológicas y fisiológicas inducidas por contaminantes que se miden con 
métodos no letales) es una de las primeras fases de ecotoxicidad en la caracterización 
del riesgo de contaminantes (Lajmanovich et al. 2015a).  
Por lo anterior este proyecto es enfocado a generar información de base sobre la 
condición en la que se encuentran algunas poblaciones de Ambystoma en Nuevo 
León y Coahuila, y evaluar indicadores fisiológicos que aporten información sobre 
su susceptibilidad al estrés ambiental y de contaminación en los sistemas acuáticos 
de los que dependen. Se evaluó la condición de los organismos mediante las 
siguientes técnicas: 1) Se determino el índice de masa escalar; 2) se obtuvo el perfil 
leucocitario y la proporción Neutrófilos/Linfocitos; 3) se cuantificaron 




2. JUSTIFICACIÓN  
 
El acelerado crecimiento urbano, que ha llevado a la contaminación y destrucción del 
hábitat; ha ocasionado que a nivel mundial se dé una extinción masiva de ciertos grupos, 
siendo el de los anfibios uno de los mayormente afectados. En México existe escasa 
información acerca de las historias de vida de las poblaciones de este grupo. Sin embargo, la 
familia Ambystomatidae es una de las más conocidas, por diversas causas  
La mayoría de las especies de Ambystomatidos en México se encuentra en una categoría de 
riesgo según la NOM-059-SEMARNAT-2010 y la Lista Roja de la UICN. La principal 
causa de disminución de poblaciones de este género es la destrucción de su hábitat. 
Provocado por el crecimiento poblacional humano y todas las actividades que a esto conlleva 





3. HIPÓTESIS  
 
En los sitios más expuestos a actividades humanas las poblaciones de Ambystoma son 
afectados por alteraciones del medio ambiente, lo cual puede ser reflejado y evaluado 
mediante parámetros morfológicos, histológicos y bioquímicos asociadas a procesos de 










4.1.  General 
Evaluar la sensibilidad de las poblaciones Ambystoma en Nuevo León y Coahuila a 
las actividades antropogénicas mediante biomarcadores de estrés y contaminación.  
 
4.2.  Particulares 
• Evaluar la distribución y presencia de organismos de Ambystoma en Coahuila 
y Nuevo León. 
• Evaluar y comparar las características morfológicas en poblaciones de 
Ambystoma de sitios con distinto grado de perturbación. 
• Desarrollar un método de muestreo poco invasivo para el monitoreo de 
biomarcadores fisiológicos que pueda ser aplicado en Ambystoma. 
• Evaluar y comparar estacionalmente el perfil leucocitario en poblaciones de 
Ambystoma de sitios con distinto grado de perturbación. 
• Comparar estacionalmente una batería de biomarcadores enzimáticos de 
















5.  DISTRIBUCIÓN Y ECOLOGÍA DE Ambystoma velasci EN 




La familia Ambystomatidae es endémica de los países del norte de América, y su 
distribución abarca Canadá, Estados Unidos de América y México. Es una 
familia monogenérica, representada únicamente por el género Ambystoma el cual 
contiene 32 especies. En México, se conocen 17 especies de Ambystoma, que se 
distribuyen desde la frontera norte con Estados Unidos de América, entre las 
Sierras Madre Occidental y Madre Oriental, hasta el eje Neovolcánico 
Transversal de México. La falta de estudios biológicos en el noreste de México 
genera incertidumbre en cuanto a la identificación taxonómica de las especies. 
Por lo que, las poblaciones que son reportadas en Nuevo León y Coahuila 
pudieran tratarse de una sola especie y no dos (A. velasci y A. mavortium) como 
hasta ahora se ha documentado. De acuerdo con la predicción del modelo en 
cuanto al área de probabilidad de presencia de la especie se realizó la prospección 
en 10 localidades en los municipios de Saltillo y General Cepeda en Coahuila y 
12 en Galeana, Nuevo León. De las anteriores localidades solo en 4 sitios en el 
municipio de Galeana fueron capturados individuos de Ambystoma velasci. Estas 
localidades son San Antonio de González (S1), San José de González (S2), El 
Refugio de los Ibarra (S3) y El refugio de los Ibarra 2 (S4). Se registró la 
presencia de especies nativas y exóticas de peces. No se descarta que existan 
poblaciones de salamandras en algunos cuerpos de agua, y es posible que no fue 
detectada su presencia debido al esfuerzo de muestreo, aunado a sus hábitos 
crepusculares. Sin embargo, su movilidad dentro de los cuerpos de agua depende 
en gran medida de las condiciones ambientales y la calidad del hábitat. De aquí 
que resulte necesario implementar otros estudios para determinar la distribución 









5.1.1. Distribución de la familia Ambystomatidae en México  
 
La clase Amphibia es un grupo monofilético que cuenta con características únicas 
que los distingue del resto de los vertebrados. Poseen una piel lisa y vascularizada, 
facilitando con ello el intercambio osmótico. Así mismo, ésta presenta glándulas 
mucosas y lechosas para la humectación y para la secreción de sustancias tóxicas 
como un mecanismo de defensa contra depredadores (Parra-Olea et al. 2014). Otra 
de las características de los anfibios son los huevos carentes de membranas 
extraembrionarias y la necesidad de hábitats húmedos para evitar la desecación 
(Stuart et al. 2008). La clase cuenta con 8,351 especies descritas hasta ahora en el 
mundo (Parra-Olea et al. 2014; AmphibiaWeb 2021), y se divide en tres órdenes 
cada uno de los cuales presenta características específicas en algunos o varios 
aspectos de su morfología e historia natural. Estos órdenes son Gymnophiona, 
Caudata y Anura representados con 215, 765 y 7,371 especies, respectivamente 
(Stuart et al. 2004; Amphibia web 2021).  
 
Este grupo se distribuye en casi todo el planeta con excepción de los polos, y la 
mayor riqueza se encuentra en la zona neotropical principalmente en países como 
Brasil con 1,137 especies, Colombia con 811, Perú con 651, Ecuador con 656, China 
con 538 y México con 411 especies descritas hasta el presente año (Amphibia web 
2021). Esto contribuye a que México sea considerado un país con una biodiversidad 
importante, lo que es explicado por su compleja historia geológica, su topografía 
única y su gran variación de sus tipos de vegetación (Frías-Alvarez et al. 2010). 
Existen 250 especies de Anura, 158 de Caudata y tres de Gymnophiona descritas 
para el territorio mexicano, de las cuales 272 son endémicas (144 especies de Anura, 
127 de Caudata y una de Gymnophiona). Esto lo coloca en el tercer lugar en 
endemismos de este particular grupo (Stuart et al. 2004; Parra-Olea et al. 2014; 
AmphibiaWeb 2021). Sin embargo, se estima que el número total de especies es 
mayor, debido a que cada año se describen y diferencian nuevas especies. A pesar de 
esto, el acelerado crecimiento poblacional humano y urbano, ha venido afectando de 




El Orden Caudata se distribuye principalmente en la región neártica, y algunas 
especies alcanzan el circulo ártico en Siberia. No obstante, familias como 
Plethodontidae y Ambystomatidae tienen un gran número de especies entre los 
trópicos (Stuart et al. 2004).  
 
Los ambistomátidos poseen características únicas como: la neotenia o paedomorfosis 
(madurez sexual con un fenotipo juvenil) y destaca su capacidad de regenerar la 
mayoría de las partes de su cuerpo si sufren algún daño. Existen dos morfotipos 
diferentes de ambistomátidos en México, los ajolotes de arroyo o montaña (cuerpos 
alargados y branquias reducidas) y los de lago o laguna (con cuerpos anchos, 
branquias de tamaño mayor y con amplia ramificación) además poseen 
características fisiológicas totalmente distintas debido al tipo de hábitat (Casas-
Andreu et al. 2003). 
 
Los individuos de esta familia son principalmente terrestres, regresan a los sistemas 
lóticos o lénticos en época de apareamiento. Sin embargo, existen especies 
estrictamente acuáticas con neotenia o paedomorfosis por lo que retienen branquias y 
aletas adaptadas a sobrevivir en sistemas acuáticos durante todo el año (Casas-
Andreu et al. 2003). Se han registrado en diferentes ecosistemas desde bosques de 
pino - encino y oyamel, habitando ríos y/o arroyos a más de 3,000 msnm, y también 
en zonas áridas, en donde habitan cuerpos de agua semipermanentes y/o temporales 
(Casas-Andreu et al. 2003; Lemos-Espinal et al. 2016; Parra-Olea et al. 2014).  
 
En México del total de especies presentes, 16 son endémicas, y de éstas 14 son 
consideradas microendémicas, las cuales en su mayoría están distribuidas en el 
centro del país, en estados como Puebla, Tlaxcala, Estado de México, Ciudad de 
México, Michoacán e Hidalgo (SEMARNAT, 2018). Como se puede apreciar en la 
Figura 1, la especie con el mayor rango de distribución es el ajolote del Altiplano (A. 
velasci), la cual ha sido registrada en Aguascalientes, Chihuahua, Coahuila, 
Guanajuato, Hidalgo, Michoacán, Nuevo León, Querétaro, Puebla, San Luis Potosí, 
Tlaxcala, Veracruz y Zacatecas (Ishrick y Shaffer 1996; Lemos-Espinal et al. 2016; 





Figura 1.- Mapa de la distribución potencial de las especies del género Ambystoma en México 
(tomado de SEMARNAT 2018) 
 
Con respecto a lo anterior, la mayor cantidad de poblaciones de esta especie han sido 
encontradas en cuerpos lénticos semipermanentes y/o temporales en la región del 
Altiplano Mexicano, con excepción de las poblaciones de Hidalgo, en donde son 
encontradas en ríos o arroyos (Aguilar 2005; Parra-Olea et al. 2014). La información 
sobre las especies de Ambystoma en Nuevo León y Coahuila, hasta ahora, se limita a 
los registros de su existencia en diferentes cuerpos de agua dentro del desierto 
chihuahuense en el Altiplano Mexicano (Shaffer y McKnight 1996; Lemos-Espinal 
et al. 2016). La mayoría son sistemas que fueron modificados para actividades 
antropogénicas. Una gran parte de estos cuerpos de agua eran charcas temporales que 
almacenaban agua durante la temporada de lluvias permitiendo así la reproducción, 
desarrollo y metamorfosis de especies de anfibios y por ende el de poblaciones de 
ambistomátidos. En la década de los 70´s un programa de desarrollo social creó y 
modificó estos cuerpos de agua para abastecer las necesidades de los pobladores de 
la zona que tienen como actividades económicas principales, la agricultura, 




Los registros para el Noreste del país son en general para A. velasci, con excepción 
de Lemos (2016) que reporta A. mavortium en depósitos de agua permanentes que se 
encuentran entre los municipios de Saltillo y General Cepeda, Coahuila. Mientras 
que los registros para Nuevo León han sido exclusivamente de A. velasci, en donde 
el más antiguo que se tiene es para la Laguna de Labradores en el municipio de 
Galena (24.810034° N, 100.116091° O) (Treviño-Saldaña 1978). Posterior a esto han 
sido reportadas poblaciones en cuerpos de agua permanentes y/o temporales en 
comunidades como “El Canelito”, Galeana (24.639178° N, 100.716940° O) 
(colección de herpetología UANL; 7276), “Tanquecillos” (23.881484° N, 
100.03049427837° O) (Shafer y McKnight 1996), a 43 kilómetros del municipio de 
Dr. Arroyo (23.916168° N, 100.032826° O) (Shafer y McKnight 1996) y en San 
Rafael de Martinez, 20 kilómetros al norte de la cabecera municipal de  “Mier y 
Noriega” (colección de herpetología UANL; 1914).   
 
Aunado a la poca información acerca de su distribución, este grupo históricamente ha 
generado conflictos taxonómicos debido a su similitud morfológica y su reciente 
pasado evolutivo. Anteriormente se catalogaban a un conjunto de especie mexicanas 
dentro del complejo A. tigrinum. Sin embargo, estudios recientes han separado de 
manera satisfactoria a las especies mexicanas del centro del país de las especies del 
complejo A. tigrinum (O´neill et al. 2013).  
 
5.1.2. Zona de estudio 
 
El Altiplano Mexicano es un área extensa ubicada entre la Zona de Transición Mexi-
cana de Montaña, que se caracteriza por ser una amplia llanura elevada que se 
encuentra entre las sierras Madre Oriental y Occidental (CONABIO 2008). 
Comprende parte de los estados de Chihuahua, Coahuila, Nuevo León, San Luis 
Potosí y Zacatecas, y pertenece a la zona árida chihuahuense o el desierto 
chihuahuense (CONABIO 2008). Esta zona se caracteriza por ser árida y semiárida y 
varias de sus localidades son consideradas sitios de suma importancia para la 
conservación, debido a su gran número de endemismos y su vulnerabilidad a 




Se encuentra dentro de la subprovincia denominada Sierras y Llanuras Occidentales 
que se caracteriza por tener suelos dominados por calcisol y leptosol principalmente. 
En menor frecuencia se presentan suelos como gypsisol, regosol, chernozem, 
phaeozem y castañozem (INEGI 2017). Gran parte de la zona se clasifica en cuanto 
al uso potencial de la tierra como mecanizada continua, aunque es un bajo porcentaje 
de terreno el que es utilizado para esto (12.5% para Saltillo en Coahuila; 15% en 
Galeana y 17.7% para Dr. Arroyo en Nuevo León). Las localidades que caracterizan 
a esta zona se encuentran en altitudes entre los 1,600 a los 2,000 msnm y llegando 
hasta los 3,800 msnm en cerros como “El Potosí” y Sierra Viborillas que se 
encuentra al frente (INEGI 2017). 
 
La zona comprende la región hidrológica RH 37 “El Salado” subcuencas Concepción 
de oro (RH37Cb), Huertecillas (RH37Bb), San Rafael (RH37Ab), Sierra Madre 
Oriental (RH37A) y Santa Ana (RH37Aa). Estas subcuencas presentan escasos 
cuerpos de agua superficial permanente como “Tanque Nuevo”, presa “La Noria”, 
presa “Guadalupe”, presa “Las Hortensias”, entre otros, en Saltillo, Coahuila. 
Cuerpos de agua como la presa Molina, la “Laguna de Labradores”, la presa “El 
Hundido” y la presa “El Carmen” en Galeana; la presa “La Sandia”, el bordo “de 
Arriba” y la presa “La Boquilla” en Dr. Arroyo, Nuevo León. Otro gran número de 
cuerpos de agua son semipermanentes e intermitentes debido a la escasa 
precipitación (Sánchez-González y García-Trejo 2010; INEGI 2017;). Según la 
clasificación de Köppen modificada por García (1988) el clima predominante en la 
zona del altiplano se encuentra en la categoría de BW (seco desértico) el cual se 
caracteriza por condiciones secas con lluvias en verano. El clima es semiseco con 
una temperatura media mínima que varía de 1 a 7° C y una máxima que va de 25 a 
37° C. La precipitación total anual varia de 116 mm para el año más seco (2011) a 
1,361.5 mm para el año más lluvioso (2016) con un promedio histórico (1924-2016) 
de 368.1 mm. En cuanto a las medias mensuales históricas la máxima es de 58.3 mm 





La vegetación es de tipo matorrales xerófilos del desierto Chihuahuense, en donde 
las especies que tienen mayor frecuencia y abundancia son, la gobernadora (Larrea 
tridentata), el hojasén (Flourencia cernua), el junco o corona de cristo (Koeberlinia 
spinosa), el pasto gatillo (Bouteloua simplex) y la hierba lengua de perro (Tiquillia 
canescens) (Contreras-Balderas y Lozano 1993; González-Delgado et al. 2016). Es 
una zona semiárida que se divide en dos, el altiplano sur y el altiplano norte 
(CONABIO 2008).  
 
5.1.3. Distribución potencial 
 
La distribución de una especie es uno de los principales cuestionamientos en los 
estudios de biodiversidad y tiene implicaciones directas en los planes de 
conservación de las especies (Naoki et al. 2006). De aquí que los estudios que 
evalúan la relación entre la distribución de los anfibios y su hábitat pueden proveer 
de información científica vital para los planes de conservación. Así, el mapear la 
idoneidad del hábitat puede contribuir a identificar los sitios que necesiten 
restauración o preservación, e identificar áreas accesibles para la reintroducción de 
especies en peligro (Blank y Blaustein 2012; Syfert et al. 2014).  
 
El rango de distribución de una especie está restringido por diversas características 
bióticas y abióticas del ecosistema. El clima, la fisiografía, la altitud, la depredación, 
entre otros factores, limitan la distribución y desplazamiento de las especies (Naoki 
et al. 2006). Aunado a esto, en la actualidad los rangos de distribución se han 
reducido debido a factores como la destrucción de hábitat, sobreexplotación de 
recursos, el cambio climático, etc. (Guisan et al. 2013).  
 
Con relación a lo anterior la generación de información está limitada a realizar 
esfuerzos de muestreo para conocer la distribución de las especies, lo que implica 
utilizar recursos económicos y de tiempo, que resultan costosos. Como consecuencia, 
en la actualidad para aprovechar de mejor manera los recursos se recurre a 
herramientas para predecir la distribución de las especies. En particular destaca la 
herramienta llamada Modelos de Distribución Potencial (MDP) o Modelos de Nicho 




Los MNE predicen sitios de condiciones ecológicas habitables para las especies, y lo 
hacen a través de la evaluación y detección de las relaciones no aleatorias entre dos 
conjuntos de datos: a) los registros georreferenciados de la presencia de las especies, 
y b) un conjunto de coberturas tipo raster, de datos digitales que representan a las 
variables climáticas (e.g. temperatura, precipitación, etc.) potencialmente pertinentes 
para determinar la distribución potencial de las especies en algún sitio determinado 
(Pearson y Dawson 2003). El modelo emplea un algoritmo determinístico para 



























5.2. Método  
 
5.2.1. Modelo de distribución potencial 
 
Se realizó un modelo de distribución potencial utilizando un enfoque de máxima 
entropía (MaxEnt) para determinar un modelo de nicho ecológico del Ajolote del 
Altiplano. Se obtuvieron registros de ocurrencia en el país de la base de datos Global 
Biodiversity Information Facility (https://www.gbif.org/), de la Colección de 
Herpetología del laboratorio de Herpetología de la UANL y de la literatura (Ishrick y 
Shaffer 1999). Los registros fueron depurados, eliminando los duplicados y aquellos 
con incertidumbre mayor a los 500 metros. Además, con el fin de reducir el sesgo 
espacial los registros fueron filtrados de forma que solo se conservaron aquellos con 
una distancia mínima de 5 km entre ellos usando el paquete spThin (Aiello-Lammens 
et al. 2015). Se utilizaron dos conjuntos de capas bioclimáticas, con resolución de 30 
segundos (∼1 km2 por pixel), combinando 19 capas bioclimáticas del proyecto de 
WorldClim 2.0 (Fick y Hijmans 2017), junto con cuatro variables topográficas 
pertenecientes al conjunto de datos Hydro-1K (aspecto, índice topográfico 
combinado, dirección de flujo y pendiente; USGS 2001).  
 
Debido a que MaxEnt trabaja mediante un algoritmo de máxima entropía, es 
necesario proporcionar datos aleatorios para la caracterización del entorno. Por lo 
anterior, se seleccionaron 10,000 puntos aleatorios dentro de un radio de 250 Km 
alrededor de los registros de presencia. 
 
Posteriormente, se calibró y evalúo el desempeño del modelo mediante validación 
cruzada particionando los datos de forma aleatoria (5 grupos) y de forma no aleatoria 
(4 bloques estructurados geográficamente). Como medida de desempeño se utilizó el 
área bajo la curva ROC (AUC), considerando que valores de AUC >0.7, >0.8 y >0.9 
indican un modelo aceptable, bueno y excelente, respectivamente. Para la realización 
de los modelos se utilizó la versión de MaxEnt 3.3.3 a través de su implementación 
en R, utilizando los paquetes “dismo” (Hijmans et al. 2017) y “ENMeval” 




5.2.2. Prospección de localidades 
 
Con base en el modelo de distribución potencial y utilizando Google Maps para 
identificar cuerpos de agua superficiales se determinaron las zonas a muestrear para 
el sur de Nuevo León y Coahuila. Posteriormente, para la prospección se realizaron 
visitas a 11 localidades en los municipios de Saltillo y Gómez Farías en Coahuila y a 
12 localidades en los municipios de Galeana y Dr. Arroyo de Nuevo León. Se 
realizaron cuestionarios con fotografías en algunas localidades para determinar la 
presencia de las salamandras. Posteriormente, en los sitios de los avistamientos y/o 
registro de colecta científica, se realizaron muestreos de prospección en los cuerpos 
de agua cercanos con una red de tipo atarraya. Se seleccionaron las localidades de 
muestreo dependiendo del estado de las poblaciones, la facilidad de muestreo y la 






















5.3.1. Modelo de distribución potencial  
 
El modelo de distribución potencial realizado arrojó altas probabilidades de que la 
especie se distribuya en el norte de San Luis Potosí, noroeste de Zacatecas, sur y 
centro de Coahuila y la mayor parte del sur de Nuevo León (Figura 2). Debido a que 
existen pocas variaciones en cuanto a condiciones climáticas en esas áreas de dichos 
estados. Del total de las capas bioclimáticas, solo siete no contribuyeron al modelo, 
sin embargo, no fueron eliminadas porque podrían tener correlación con las restantes. 
Las que tuvieron mayor contribución fueron la estacionalidad de la temperatura 
(Bio4) con 18.1%, seguido de la de temperatura media del trimestre más caliente 
(Bio10) con 15.7%, temperatura media del trimestre más seco (Bio9) con 13%, 
estacionalidad de la precipitación (Bio15) y temperatura media del trimestre más 
húmedo (Bio8) con 12.8%, entre otras (ver figura 3). La media para la AUC para los 
datos de validación del modelo de distribución de A. velasci fueron de 0.90 para la 
partición aleatoria, y de 0.86 para la partición no aleatoria. Lo cual significa que el 
modelo mostró un desempeño bueno a excelente. 
 
 





Figura 3.- Porcentaje de contribución de las variables utilizadas para estimar la distribución potencial 
de A. velasci en México.  
 
El área con la mayor probabilidad de presencia de la especie se estimó en la zona sur 
de Nuevo León y Coahuila, noroeste de San Luis Potosí y el noreste de Zacatecas 
(Figura 4).  
 
  
Figura 4.- Datos de evaluación del desempeño del modelo de distribución potencial de A. velasci en 
México. Valores del área bajo la curva ROC mediante validación cruzada aleatoria (A) y por bloques 
geográficos (B). En ambos casos se muestran los valores de entrenamiento (curva azul) y de 










5.3.2. Sitios de colecta 
 
De acuerdo con la predicción del modelo en cuanto al área de probabilidad de 
presencia se realizó la prospección en 10 localidades en los municipios de Saltillo y 
General Cepeda en Coahuila y 12 en Nuevo León (Figura 5). Los sitios visitados se 
enlistan a continuación: para Coahuila se visitaron “General Cepeda”, “Las 
colonias”, “Zacatera”, “San Francisco del Ejido”, “San Antonio de las Cruces”, 
“Santa Elena”, “Guadalupe Victoria” y “San Sebastián”, en total fueron muestreados 
15 cuerpos de agua. Para Nuevo León se visitaron “El Carmen”, “El Canelito”, “El 
Barrosito”, “San Isidro de Berlanga”, “San Antonio de González”, “San Jose de 
González”, “El Refugio de los Ibarra”, “Doctor Arroyo”, “Tanquecillos, Pablillo” y 
“Galeana”, en total fueron muestreados 20 cuerpos de agua.  
 
 
Figura 5.- Mapa del noreste de México donde se represente el área de distribución potencial de 
Ambystoma velasci y los puntos de las localidades que fueron muestreadas en Coahuila y Nuevo 
León. 
 
Para algunos sitios como Santa Elena en Coahuila, El Carmen, Tanquecillos y la 
Laguna de Labradores en Galeana se capturaron algunas especies de peces, las cuales 
ya estaban reportadas. Solo en 4 localidades en el municipio de Galeana fueron 
capturados individuos de Ambystoma velasci. Estas localidades son San Antonio de 
González (S1; 100° 34' 19.48" O, 24° 31' 20.96" N; a 1887 msnm), San José de 
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González (S2; “Tanque la Luz”, 100° 29' 17.37" O, 24° 28' 38.53" N; a 1839 msnm), 
El Refugio de los Ibarra (S3; ERI1 Tanque Bilbao 100° 24' 5.32" O, 24° 28' 10.38" 
N; a 1861 msnm) y El refugio de los Ibarra 2 (S4; 100° 25' 7.68" O, 24° 28' 30.97" 
N; a 1534 msnm) (Figura 6). 
 
Figura 6.- Mapa de los sitios de colecta de A. velasci en Nuevo León. S1 San Antonio de González. S2 
San José de González. S3 El Refugio de los Ibarra y S4 El refugio de los Ibarra 2 (Tanque Bilbao). 
 
5.3.2.1. S1 San Antonio de González, Galeana, Nuevo León 
 
El sitio S1, se encuentra en el ejido de San Antonio de González. En este sitio se 
encontraron 4 cuerpos de agua separados por bordos de tierra la mayor parte del año, 
sin embargo, en temporada de lluvia tienen conexión 2 de ellos (Figura 7). La 
vegetación riparia de estos cuerpos de agua consta de huizache (Acacia farnesiana), 
yuca (Yucca filifera), mezquite (Prosopis glandulosa), nopal (Opuntia sp.) 




Figura 7.- Imagen satelital del sitio S1 San Antonio de González. 
 
 
Figura 8.- Paisaje de las zonas de los cuerpos de agua en el S1 San Antonio de González. 
 
Un total de 30 individuos fueron capturados en esta localidad (19 en mayo, 5 en julio 
y 6 en noviembre de 2013 y 5 en julio de 2014) posterior a este año no se volvió a 
capturar ningún individuo.  
 
Además de la presencia de A. velasci se pudieron observar otras 3 especies de 
anfibios (Anaxyrus cognatus, Scaphiopus couchui y Spea multiplicata) una especie 
de serpiente acuática (Tamnophis marcianus) y tres especies de peces (Lepomis 
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macrochirus, Astyanax mexicanus y Gambusia sp.) A pesar de que la distribución 
natural de estas tres especies de peces incluye zonas cercanas a este sitio, estos 
fueron introducidos intencionalmente como especies de forrajeo para el robalo o 
lobina (Micropterus salmoides) que se introdujo también, con la finalidad de ser una 
fuente de alimento para la comunidad. Sin embargo, los individuos de robalo no 
sobrevivieron, probablemente debido a la poca profundidad de los cuerpos de agua 
(aproximadamente entre 2 y 4 metros). En esta localidad los cuerpos de agua se 
encuentran aproximadamente a 87 metros de la zona habitacional de la localidad. La 
superficie total de los cuerpos de agua se calculó en 24,368 metros cuadrados. Esta 
comunidad tiene un área extensa en cuanto a campos de cultivo (Figura 7), y en julio 
de 2013 y 2014 se observó que la zona de cultivo más próxima se inundaba por una 
especie de canal natural que provenía de los cuerpos de agua permanentes presentes.  
 
 
5.3.2.2. S2 San José de González, Galeana, Nuevo León 
 
El sitio S2 se encuentra en el ejido San José de González. En esta localidad se 
presentan 3 cuerpos de agua al sureste de la zona de asentamiento humano, son de 
tipo léntico y son alimentados por las escorrentías de los lomeríos cercanos en 
temporada de lluvia (Figura 9). Estos cuerpos de agua llegan a su capacidad máxima 
en los meses de mayo a agosto, y los más cercanos a la zona de asentamiento urbano 
llegan a conectarse por la cercanía entre ellos. No obstante, el más lejano a la zona de 






Figura 9.- Imagen satelital del sitio S2 San José de González. 
 
Inicialmente en el periodo de prospección entre mayo y noviembre de 2013 los tres 
cuerpos de agua fueron muestreados, sin embargo, solo uno de ellos tuvo presencia 
de ajolotes. El cuerpo de agua denominado S2 tiene un área aproximada de 21000 m2 
de superficie y una profundidad máxima de 2 metros. La distancia en línea recta con 
la comunidad y los campos de cultivo es de aproximadamente 300 metros. Así 
mismo, la vegetación riparia consiste principalmente de mezquites (P. glandulosa), 
aceitilla amarilla (Bahia absinthifolia) y pirul o árbol de Perú (Schinus molle), 
especie introducida en México (Figura 10). A diferencia con el sitio S1, donde las 
escorrentías de los sitios agrícolas están en dirección a los cuerpos de agua, el S2 
presenta una condición diferente, la escorrentía proviene de los lomeríos del este.  
 
 





En particular en este sitio se colectaron la mayor cantidad de individuos en todo el 
periodo que duro la investigación, en total fueron capturados 189 individuos en los 
nueve muestreos realizados (17 en nov-13; 27 en abril-14; 115 en julio-14; 7 en 
abril-15; 14 en abril-16; 3 en julio-16 y 6 en febrero-17).   
 
No fueron capturados u observados otros anfibios en el cuerpo de agua durante los 
muestreos. No obstante, en abril de 2014 se capturó una hembra de culebra lineada 
de bosque (Thamnophis crytopsis) con una longitud hocico cloaca (LHC) de 59.2 cm 
y una longitud total (LT) de 76.6 cm, un peso de 115. 5 g a una temperatura de 29° C 
(UANL 7362). La culebra se encontró depredando un adulto neoténico de A. velasci 
(LHC de 8.89CM, LT de16.9 cm, peso de 44.03 g; UANL 7409; Anexo 1) (Banda-
Leal et al. 2015).  
 
5.3.2.3. S3 y S4 El Refugio de los Ibarra, Galeana, Nuevo León 
 
Los sitios S3 y S4 se encuentran en el ejido El Refugio de los Ibarra, en la zona de 
uso común. Los cuerpos de agua en esta localidad son semipermanentes. La 
vegetación riparia consta principalmente de mezquites (P. glandulosa), yucas (Yucca 
filifera) y aceitilla amarilla (Bahia absinthifolia). El ejido El Refugio de los Ibarra se 
encuentran dentro de un área protegida denominada “Área prioritaria de perrito de la 
pradera El Refugio de los Ibarra” además de ser un área que participó en el programa 
de compensación ambiental durante los años 2011-2017 (CONAFOR 2018). En esta 
zona se encuentra una de las ultimas colonias de perrito de la pradera (Cynomys 
mexicanus) en buen estado de conservación, esta colonia se encuentra 
aproximadamente a 2 y 4 km de distancia de los sitios S3 y S4 respectivamente. 
 
El sitio S3 tiene un área aproximada 30,648 metros cuadrados de superficie y se 
encuentra aproximadamente a 5.5 km de la comunidad (Figura 11). En este sitio se 
capturaron en total 66 individuos de los cuales, 14 se capturaron en julio-14 (4 





Figura 11.- Imagen satelital de los sitios S3 y S4 en el ejido El Refugio de los Ibarra. 
 
El sitio S4 también se encuentra en la localidad El Refugio de los Ibarra, es un 
cuerpo de agua pequeño con una superficie aproximada de 6,600 m2 que se encuentra 
aproximadamente a 7.5 km de la comunidad (Figura 11). La vegetación riparia 
consta principalmente de mezquites y yucas. En este sitio pudo observarse una mayor 
cantidad de fauna silvestre no acuática, en comparación de los demás sitios. 
Existieron avistamientos de lince (Lynx rufus), aguililla cola roja (Buteo 
jamaicensis), caracara (Caracara cheriway), coyotes (Canis latrans) y algunos 
anseriformes.  En este sitio en total se capturaron 24 individuos, 14 en julio de 2016 
(1 adulto con metamorfosis) y 10 en febrero de 2017.  
 
A diferencia de los sitios S1 y S2 no existe relación entre los cuerpos de agua del S3 
y S4 con sitios agrícolas, por lo que la única presión antropogénica es la de la 
ganadería extensiva que sucede en la zona.  
 
Los cuerpos de agua de todos los sitios (S1 a S4) son utilizados principalmente como 
bebederos para el ganado vacuno y caprino y en algunas ocasiones para uso 






5.3.2.4. S5 Individuos de A. velasci en cautiverio. 
El S5 corresponde a una colonia de individuos mantenidos en cautiverio, que fueron 
capturados en el sitio S2. Estos organismos fueron puestos en canaletas de fibra de 
vidrio con agua declorada en el laboratorio húmedo de Ecofisiología de la FCB de la 
UANL. Se controlaron las características fisicoquímicas como pH, conductividad, 
salinidad, entre otras, con excepción de la temperatura, la cual fue estable durante el 
año con excepción de los meses de invierno donde. El rango de temperatura vario de 
entre 15-30 °C, lo cual fue consistente con la temperatura que se presenta en los 
cuerpos de agua del S2 (16.9 °C nov-13; 29.9 °C abr-16). Cada individuo fue 
alimentado manualmente con una dieta variada de grillos, tenebrios, crustáceos del 
género Artemia y larvas de dípteros de la familia Chironomidea. Algunos ejemplares 
se transformaron a salamandras, las cuales fueron colocadas en terrarios con sustrato 
a base de musgos y maderas para mantener la humedad, estos individuos fueron 
llevados al Laboratorio de Herpetología de la FCB de la UANL. Es necesario 
mencionar que los análisis que se describirán posterior en las secciones 6,7, 8 y 9 se 


















5.4.  Discusión 
 
Utilizar herramientas para modelizar la distribución ecológica de las especies se ha 
vuelto popular últimamente. En efecto, estos modelos describen los requerimientos 
ambientales de las especies y son usados para producir mapas de distribución que son 
cruciales para los esfuerzos de recuperación y conservación. MaxEnt a diferencia de 
otros softwares utiliza datos de presencia y una caracterización del entorno en vez de 
datos de ausencia y presencia. Se ha demostrado que este método es efectivo cuando 
se tienen pocos registros de distribución, incluso cuando este número es menor de 10 
lo que lo convierte en una herramienta idónea para predecir la distribución de 
especies en peligro y/o de distribución restringida o poco conocida (Hernández et al. 
2006; Pearson et al. 2007). El modelo de nicho ecológico resulto ser una buena 
herramienta de predicción de los sitios de posible presencia de organismos del 
género Ambystoma en el noreste. Sin embargo, existen otras características abióticas 
que determinan la presencia de especies acuáticas (Castillo-Torres et al. 2017). De 
esta manera, a pesar de visitar una gran cantidad de cuerpos de agua en la zona en 
comunidades del desierto chihuahuense en el sur de Nuevo León y suroeste de 
Coahuila, de un total de 35 cuerpos de agua de distintos tamaños solo en 4 sitios 
pudo corroborarse la presencia de individuos en el municipio de Galeana, Nuevo 
León. 
 
Se registró la presencia de esta especie en cuatro localidades relativamente cercanas, 
la mayor distancia entre estas es de aproximadamente 18 kilómetros lineales. En 
general las especies de Ambystoma tienen cortas distancias de dispersión, la mayoría 
no pasa los 300 metros (Escalera-Vázquez, et al. 2018) por lo que pudiera suponerse 
que se trata de poblaciones aisladas con poco contacto. Se ha registrado que sitios 
donde ocurren especies o poblaciones de Ambystoma se encuentran separadas por 
distancias significativas y hábitats terrestres inhóspitos. La mayor amenaza que 
existe para las poblaciones paedomórficos silvestres es la degradación de hábitat 
ocasionada por actividades antropogenicas, incluyendo la alteración hidrológica, 
contaminación, introducción de especies exóticas, sobreexplotación y enfermedades 




Las poblaciones que se encuentran a menor distancia entre si son las de los sitios S3 
y S4, además de ser las que aparentemente tienen un menor grado de presión 
antropogénica. Lo anterior debido a que en la zona se ubica una colonia de perrito 
llanero mexicano (C. mexicanus) la cual ha sido catalogada en una categoría 4 de 5 
según González et al. (2012) donde la categorizan como una colonia que tiene una 
extensión de entre 100.1 y 1000 ha. Estos sitios contienen una riqueza importante en 
términos de especies de anfibios y reptiles. Existen estudios acerca de la relación 
entre los perritos de las praderas y algunos anfibios y reptiles en Estados Unidos. Lo 
anterior ha permitido que el Ejido El Refugio de los Ibarra sea un área que actúa 
como corredor para especies de vida silvestre y ha permitido que las dos poblaciones 
de A. velasci que están dentro de este sitio tengan condiciones adecuadas para su 
supervivencia.  
 
En contraste, los sitios S1 y S2 se ubican contiguos a las zonas habitacionales de los 
ejidos, además de estar cercanos a zonas agrícolas. En particular en el sitio S1, la 
zona agrícola se convierte en una llanura de inundación conectándose así con los 
cuerpos de agua. A pesar de que la actividad agrícola en la zona es de temporal, el 
uso de agroquímicos y fertilizantes puede tener un efecto nocivo sobre los sistemas 
acuáticos y los organismos que los habitan. Las actividades antropogénicas 
principales en el sur de Nuevo León y Coahuila son la caprino cultura y el cultivo de 
maíz, frijol y algunos forrajes, en condiciones de temporal, sin embargo, algunas 
comunidades con mayores recursos cuentan con ganadería bovina y cultivan forrajes 
y otras especies más redituables. Con respecto a la ganadería, el desarrollo rural de 
Galeana posee 1.36 millones de hectáreas de agostadero y más de 119 mil de 
praderas, el 78% de temporal y el 22% de riego (INEGI 2018). En los últimos 150 
años la conversión a agricultura, fragmentación por desarrollo urbano, degradación 
de humedales, disminución de mantos freáticos y prácticas de pastoreo inadecuadas 
han sido la principal amenaza para las praderas afectando a toda la fauna y flora que 
las habitan, generando disturbio en el mosaico de pastizales al generarse una mezcla 
entre agricultura y pastizales para ganado, con la consecuente contaminación de los 
cuerpos de agua presentes (McCready et al. 2005; Santos-Barrera et al. 2008; 




Otras especies del género como A. mavortium que se distribuyen en zonas áridas o 
semiáridas tienden a utilizar pozas circulares, poco profundas con un promedio de 
superficie de 6.3 ha, las cuales se llenan en temporada de lluvias, rodeados por 
pastizal nativo como sucede en los sitios S3 y S4 entre los que existe una distancia 
lineal de 1.6 km, estas poblaciones generalmente tienden a ser poblaciones 
metamórficas, y cuando las pozas empiezan a desecarse salen y buscan estivar en 
algún refugio o madriguera cercana (Ghioca y Smith 2008). Ha sido documentado 
que las madrigueras de perritos de las praderas son utilizadas como escondites para 
salamandras y algunas aves (Kotliar et al. 1990). Por lo que las poblaciones S3 y S4 
probablemente se comporten de manera similar por su cercanía a las colonias de C. 
mexicanus. Así mismo se ha documentado que los humedales que están más cercanos 
a zonas agrícolas tienen una tendencia alta de sedimentación, lo que a su vez reduce 
el hidroperíodo y limita la supervivencia de las poblaciones (Ghioca y Smith 2008). 
 
En algunos sitios fue registrada la presencia de especies nativas y exóticas. Se ha 
demostrado que las especies exóticas de peces afectan de manera directa a las 
poblaciones de anfibios (Pilliod et al. 2010), compitiendo por el hábitat y los 
recursos, y depredando a sus crías y juveniles en algunos casos (Winandy et al. 
2015). Por lo anterior, la ausencia de Ambystoma en ciertos sitios donde 
anteriormente se había documentado, podría deberse a la presencia de especies no 
nativas. Algunas especies como M. salmoides, Ictalurus punctatus L. macrochirus, 
A. mexicanus, Gambusia sp. han sido traslocadas a sitios como El Carmen y San 
Antonio de González (S1), estas especies son nativas del noreste de México y han 
sido reportadas para la región (Contreras-Balderas y Lozano 1993). Así mismo, se 
observaron especies exóticas como tilapia (Oreochromis sp.) en la comunidad de 
Tanquecillos, mientras que en la Laguna de Labradores se observaron las especies 
exóticas carpa común (Cyprinus carpio), langosta de quelas rojas australiana (Cherax 
quadricarinatus) (Rodriguez-Almaraz et al. 2018) y tortuga de orejas rojas 
(Trachemys scrpita), además los peces nativos I. punctatus, L. macrochirus, A. 
mexicanus y Fundulus spp. (Volff et al. 2001).   
 
Es estos sitios la mayoría de las especies de peces que habitan ahora los cuerpos de 
aguano existían, en el caso del Desierto Chihuahuense esta barrera era la 
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temporalidad de las pozas en la zona, lo cual no permitía la proliferación de peces, no 
obstante, las modificaciones en estas pozas y la posterior traslocación permitieron el 
establecimiento de algunas especies de peces. Es probable que en todos los sitios 
donde se encontraron especies de peces, estas hayan desplazado a los anfibios y en 
particular a las salamandras. Se ha observado la extinción local de algunas especies 
de salamandras por la introducción de ictiofauna, tal es el caso de la salamandra 
Ichthyosaura alpestris la cual persiste en pozas secundarias a sitios en donde se 
registró la introducción de especies de peces (Winandy et al. 2015). Durante los años 
del trabajo de investigación pudo observarse una disminución significativa o posible 
extinción local de una de las poblaciones de Ajolote del Altiplano en los sitios 
muestreados. En el sitio S1 aproximadamente en el año 2010 cuatro especies de 
peces fueron introducidos con el fin de proveer alimento a la comunidad (poblador 
del ejido San Antonio de González, comunicación personal, mayo 2013). Muy 
probablemente debido a lo anterior, después de julio de 2014 no se logró capturar 
ningún ejemplar de A. velasci en los muestreos realizados. Por lo que se hipotetiza 
que en este sitio la población se ha reducido a niveles muy bajos o está extinta.   
 
No se descarta que existan poblaciones de salamandras en otros sitios, es posible que 
no se demostrara la presencia debido al esfuerzo de muestreo, aunado a que se trata 
de organismos crepusculares, sin embargo, su presencia y movilidad dentro de los 
cuerpos de agua depende de las condiciones ambientales y la calidad del hábitat. Es 
necesario implementar más estudios para determinar la distribución total de A. 
velasci en el sur de Nuevo León y Coahuila.  
 
Finalmente, es reconocido y ha sido varias veces descrito que los anfibios y en 
particular las salamandras juegan roles cruciales en el ecosistema, incluyendo una 
posición importante en las tramas tróficas, en la movilidad de nutrientes y la 
transferencia de energía en los humedales. Además de que el bienestar de estas 
especies es un indicador de la salud del ecosistema, debido a que utilizan tanto el 






6. MORFOLOGÍA DE Ambystoma velasci EN CUATRO 




La familia Ambystomatidae presenta tres distintos tipos de ciclo de vida, 
metamorfosis incompleta, metamorfosis facultativa y paedomorfosis obligada o 
neotenia; los cuales han evolucionado varias veces en el tiempo y las especies de 
México. Durante su historia evolutiva, se ha hipotetizado que las especies de 
Ambystomatidos colonizaron sistemas acuáticos relativamente permanentes. Las 
poblaciones conocidas del ajolote del altiplano (A. velasci), presentan dos de los tres 
tipos de ciclo de vida, la neotenia y la metamorfosis facultativa, por lo que su 
morfología es variable. En este sentido se han registrado dos fenotipos adultos en 
poblaciones de A. velasci, los adultos transformados y los adultos neoténicos. Las 
variaciones en las condiciones ambientales generan que en algunas especies las 
características tales como, coloración, tamaño y peso sean muy variables a nivel intra 
e interpoblacional. En el presente estudio se realizaron 7 muestreos durante los años 
2013 a 2017 donde se registraron características morfológicas de 194 individuos, de 
los cuales 52 fueron machos, 94 hembras y 47 cuyo género no pudo ser determinado. 
Teniendo proporciones sexuales por sito de S1 1:1; S2 1:2; S3 1:2 y S4 1:1. Se 
encontraron diferencias significativas con respecto a las medidas morfométricas de 
los organismos por localidad de los sitios estudiados, así como para el índice de masa 
corporal (iME). Las características morfológicas de los organismos del género 
Ambystoma dependen de las condiciones bióticas y abióticas del sitio en donde 
habitan, en el caso de poblaciones de zonas áridas tiende a aumentar este fenómeno, 
debido a que algunos cuerpos de agua donde son encontrados tienden a secarse por 
falta de lluvias. En este sentido, las limitaciones en recursos pueden estar 
relacionadas directamente con la tasa de metamorfosis, sin contar que la densidad de 
conespecíficos, y por ende la competencia, aumenta conforme la cantidad de agua 
disminuye, de esta manera es probable que la disminución de recursos y la 





6.1.  Antecedentes  
 
6.1.1. Características ecológicas   
 
Las especies del orden Caudata se caracterizan por tener metamorfosis incompleta, 
con excepción de la familia Ambystomatidae. Esta familia presenta tres distintos 
tipos de ciclo de vida, metamorfosis incompleta, metamorfosis facultativa y 
paedomorfosis obligada o neotenia; los cuales han evolucionado varias veces en el 
tiempo y las especies de México (Percino-Daniel et al. 2016). Asimismo, la adopción 
del tipo de ciclo de vida depende de varios factores ambientales y poblacionales, 
como la densidad de conespecíficos, la tasa de desecación de los cuerpos de agua, la 
cantidad de alimento disponible y la presencia de depredadores (Routman 1993; 
Percino-Daniel et al. 2016). En este sentido, si las condiciones son favorables los 
individuos retrasan la metamorfosis dando lugar a la neotenia; la cual se caracteriza 
por individuos maduros sexualmente con cuerpos de juveniles o larvales. Las 
salamandras paedomórficas no se someten a una metamorfosis y conservan los 
rasgos de las larvas durante toda la vida, incluidas las branquias externas y las aletas 
de la cola (Voss et al. 2013). Contrariamente si las condiciones resultan 
desfavorables, los individuos se transforman. 
 
Durante su historia evolutiva, se ha hipotetizado que las especies de Ambystomatidos 
colonizaron sistemas acuáticos relativamente permanentes. Dentro de estos hábitats 
estables, evolucionaron los modos de desarrollo paedomórficos o neoténicos, como 
es el caso de especies como A. mexicanum y A. taylori cuyas poblaciones son 
paedomórficas obligadas (Voss et al. 2013). En contraste, las poblaciones conocidas 
del ajolote del altiplano (A. velasci), presentan dos de los tres tipos de ciclo de vida, 
la neotenia y la metamorfosis facultativa, por lo que su morfología es variable 
(Percino-Daniel et al. 2016). En este sentido se han registrado dos fenotipos adultos 
en poblaciones de A. velasci, los adultos transformados y los adultos neoténicos 




Mientras que las salamandras tigre metamórficas se reproducen una vez al año como 
máximo, los individuos paedomórficos pueden reproducirse varias veces al año y 
generar más crías por evento de reproducción (Voss et al. 2013). 
 
Las larvas en hábitats de reproducción acuática son efímeras, ya que al estar sujetas a 
secado generalmente sufren una metamorfosis. Este modo de desarrollo permite que 
las larvas aprovechen las oportunidades de crecimiento en hábitats temporales que no 
tienen depredadores. Durante la metamorfosis, las larvas inician programas de 
desarrollo que causan la pérdida y ganancia de los rasgos necesarios para la 
transición del hábitat acuático a un hábitat terrestre (Voss et al. 2015; Caballero-
Pérez et al. 2018).  
 
La ocurrencia simultanea de dos o más morfotipos de una especie se considera 
polimorfismo si el más raro no se mantiene por mutación recurrente. La relativa 
estabilidad entre los morfotipos varía según la población. Esto puede ser debido a las 
diferencias en la presión de selección entre localidades, factores demográficos y por 
sus condiciones ambientales (Routman 1993). 
 
El intercambio genético es extremadamente reducido en las poblaciones con 
paedomorfosis facultativa, ya que la dispersión máxima entre especies es menor de 2 
km entre lagos o pozas (Percino-Daniel et al. 2016). No obstante, los adultos 
transformados de las poblaciones de Puebla han sido observados en lagos con 
distancias superiores a las conocidas (Percino-Daniel et al. 2016) 
 
6.1.2. Características morfológicas  
 
Tanto larvas como adultos de los Ambystomatidos se caracterizan por tener cuatro 
extremidades y una cola larga. La mayoría son de hábitos terrestres, pero regresan a 
los cuerpos de agua para alimentarse y reproducirse (Hillman et al. 2014). Las larvas 
y adultos neoténicos de este grupo se caracterizan por tener dientes verdaderos, 
hendiduras branquiales, branquias externas y una cola delgada comprimida 
lateralmente en forma de aleta además de carecer de parpados y maxilas 
mineralizadas (Hillman et al. 2014). Los adultos transformados pierden las branquias 
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externas, forman pliegues costales, reducen el tamaño de la cabeza, pierden la aleta 
dorsal y la cola pierde su forma aletada (Aguilar-Miguel 2005). 
 
Particularmente los individuos de A. velasci son organismos de tamaño medio con 
cuerpo más o menos robusto, los adultos transformados presentan una longitud 
hocico-cloaca (LHC) de 106.4 ± 21 mm, mientras que la longitud de cola es variable, 
midiendo en promedio 58.2 ± 26.5 mm. La membrana caudal se restringe a la cola y 
se encuentra mayormente reducida en la región ventral. La coloración en los 
organismos juveniles o neoténicos es variable, va desde tonos verde olivo hasta tonos 
de café obscuro, y algunos presentan una alternancia de colores claros y oscuros 
dándoles un aspecto “atigrado”. Los adultos sin embargo en su mayoría presentan 
una coloración café a negro a lo largo de la piel con pequeñas manchas color 
amarillo o verde olivo esparcidos regularmente sobre el dorso (Aguilar-Miguel 
2005). 
 
Pocas variaciones genéticas han sido encontradas ente poblaciones de esta especie en 
diferentes latitudes, por lo que se le considera un complejo. Sin embargo, se ha 
demostrado que al verse comprometido el flujo génico por alguna barrera empiezan a 
generarse diferencias genotípicas en primera instancia, seguidas de diferencias 
fenotípicas. Por lo que en algunas especies las características tales como, coloración, 
tamaño y peso son muy variables a nivel intra e interpoblacional (Shaffer y Voss 
1996).  
 
6.1.3. Índice de condición  
 
La utilización de métodos confiables, no letales para determinar la condición 
corporal de manera individual en las poblaciones son importantes, ya que gracias a 
éstos se puede ganar información en cuanto a características de historia de vida, 
relaciones ecológicas y el éxito reproductivo de las especies (Peig y Green 2010; 
MacCracken y Stebbings 2012). Diversos métodos han sido utilizados en estudios de 
biología de la conservación, debido a que se relacionan con el estado de salud y la 
sobrevivencia de especies de vida silvestre, entre ellos los anfibios. En su mayoría 
estas aproximaciones han sido clasificadas como índices de condición, los cuales 
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están íntimamente relacionados con la salud, calidad o vigor de los individuos y han 
sido utilizados continuamente para determinar la adecuación de las especies (Green 
2001; Plăiaşu, et al. 2010; MacCracken y Stebbings 2012).  
 
A lo largo de la historia, se han propuesto diversos índices que toman en cuenta 
características morfológicas, bioquímicas y/o fisiológicas. Uno de los comúnmente 
utilizados es la relación entre la talla y el peso; y sus variaciones (e.g. Índice de 
Fulton, índice de Quételet o el índice de masa corporal MCi= M/T2). Sin embargo, 
todos estos métodos han recibido críticas debido a que con algunas especies no se 
ajustan y no reflejan la condición de los individuos de una manera adecuada (Peig y 
Green 2010; MacCracken y Stebbings 2012). Por estas razones Peig y Green (2009) 
propusieron el índice de masa escalar (iME) basado en el peso y medidas 
morfométricas. Este método toma en cuenta la relación alométrica entre la masa y la 
estructura corporal, y estandariza cada medida para su directa comparación. Estos 
autores lo determinaron en cinco especies de pequeños mamíferos, un ave y una 
serpiente, logrando encontrar adicionalmente una fuerte correlación entre el iME y el 
tejido adiposo, proteína, o musculo en comparación de otros índices. Aunado a esto 
también pudieron identificar diferencias entre clases de edad y sexos entre especies 
de manera precisa (MacCracken y Stebbings 2012).   
 
A pesar de la correlación positiva que provee este método es necesario tomar en 
cuenta que, en el momento de hacer estudios en el campo, es importante saber que 
las diferencias pueden estar correlacionadas con el estado de hidratación de los 
individuos, la cantidad de alimento que posiblemente contengan en el tracto 
digestivo, deformidades físicas o daño en partes de cuerpo, edad, sexo y estado de 
madurez sexual. Para evitar estos errores es recomendable descartar animales con 
deformidades o extremidades faltantes, hembras sexualmente maduras; y considerar 








6.2.  Método 
 
6.2.1. Captura de individuos 
 
Se realizaron 7 muestreos durante los años 2013 a 2017 en los sitios mencionados 
con anterioridad (ver Sección 5) S1, S2, S3 y S4 (mayo 2013, noviembre 2013, abril 
2014, julio 2014, abril 2015, abril 2016 y febrero 2017). La captura se realizó 
utilizando redes de tipo atarraya en los tanques de ganado de los sitios indicados. De 
cada individuo se tomaron los siguientes datos morfométricos, Longitud Hocico 
Cloaca (LHC), largo de la cola (LC), longitud total (LT) peso, sexo, estadio 
(neoténico o adulto transformado), hora de captura. 
 
6.2.2. Cálculo del índice de masa escalar (iME) 
 
Se realizo el cálculo del iME para cada uno de los individuos capturados siguiendo la 
metodología descrita por Peig y Green (2009). El procedimiento incluye 1) 
determinar la relación entre peso y tamaño (en este caso LHC Y LT) eliminando los 
datos para valores atípicos mediante la representación de diagramas de dispersión; 2) 
ajustar una línea a los datos de peso, en una escala de logaritmo natural, cuya 
estimación de la pendiente se usa como la función de potencia en el cálculo de iME; 
3) estimar la longitud promedio para cada grupo, cuyo valor se usa como la constante 
en el cálculo de iME; y 4) calcular iME para cada individuo. Se realizó el cálculo con 
la LHC y LT para posteriormente compararlo entre las localidades.  
 
6.2.3. Análisis estadísticos  
 
Se realizo una Xi2 para la comparación de la proporción de sexos, se realizó una 
prueba de normalidad Shapiro-Wilk con los datos morfológicos, posteriormente para 
las comparaciones morfológicas fueron realizados análisis de varianza (ANOVA) y 






6.3.  Resultados 
 
Un total de 333 organismos de A. velasci (322 neoténicos y 11 adultos con 
metamorfosis) fueron capturados en las 4 localidades mencionadas anteriormente (S1 
n: 35, S2 n:192, S3 n:67 y S4 n:39). Del total de organismos muestreados, solo se 
tomaron parámetros de 194 individuos, de los cuales 52 fueron machos, 94 hembras 
y 47 cuyo género no pudo ser determinado. Se observó la siguiente proporción 
sexual en las localidades: S1= 1:1(9 machos, 13 hembras), S2= 1:2 (26 machos, 49 
hembras), S3= 1:2 (8 machos, 20 hembras) y S4= 1:1 (9 machos, 14 hembras) (figura 
12).  
 
Figura 12.- Grafica de la proporción de sexos por localidad. Las diferencias significativas están 
marcadas por un * (prueba de Xi2). 
 
La coloración de los individuos varió significativamente, las larvas y juveniles 
presentaron coloraciones de transparentes a claras, mientras que los organismos 
neoténicos presentaron coloraciones que iban de verde olivo a café obscuro. Por 
último, los adultos transformados presentaron coloraciones de gris a negro con 













Figura 13.- Fotografías de individuos de A. velasci de Galeana, Nuevo León. a) individuos neoténicos 
de las cuatro localidades con variación en la coloración. b) Adultos de los sitios S1 (izquierda) y S3 
(derecha). c) Crías de los sitios S2 (arriba) y (abajo).  
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El resumen de los datos morfometricos obtenidos de todos los organismos 
capturados, diferenciando entre neotenicos (machos y hembras) y crías, en los 
diferentes sitios se presenta en la Tabla 1. 
 
Tabla 1. Medias, desviación estándar, máximos y mínimos de las medidas morfométricas de los 
organismos por localidad, estadio y genero. 









S1 Neoténicos  
9 13 
Media  98.5 94.32 192.82 43.86 
DS 10.85 16.51 24.62 12.1 
40.91% 59.09% 
MAX 122 121 235 61 




Media 94.54 92.69 184.76 40.22 
DS 16.02 19.07 35.81 18.55 
24.76% 46.67% 
MAX 142 132 269 98 
Min 65 19 80 4 
Crías ND ND 
Media 63.29 61.86 125.14 11.86 
DS 10.03 10.09 19.47 4.98 
MAX 77 77 151 20 




Media 79 75.35 125.9 15.49 
DS 7.2 9.79 26.08 9.35 
12.00% 56.00% 
MAX 99 105 204 53 
Min 69 60 90 5 
Ta 
5 4 
Media 84.44 89.67 174.11 21.11 
DS 12.08 17.33 28.72 5.51 
55.56% 44.44% 
MAX 99 114 211 32 
Min 71 67 138 14 
Crías ND ND 
Media 61.71 56 117.71 11 
DS 6.75 6.9 13.07 2.71 
MAX 71 65 132 14 
Min 53 47 101 7 
S4 Neoténicos  
9 14 
Media 106.76 101.84 198.26 55.41 
DS 8.91 8.71 22.15 18.19 
39.13% 60.87% 
MAX 130 127 246 94 






Se encontraron diferencias significativas con respecto a las medidas morfométricas 
de los organismos por localidad para la LHC (F: 32.31, gl: 3, p<0.01), LT (F: 23.53, 
gl: 3, p<0.01) (Figura 13) y el peso (F: 22.03, gl: 3, p=0.04) (Figura 14). Los 
individuos del sitio S4 presentaron en promedio la mayor LT, LHC, LC y peso, 
seguidos de los organismos observados en el S1, S2 y S3 consecutivamente. No 
obstante, el organismo más grande y pesado fue encontrado en el S2 (Tabla 1). 
 
Figura 14.- Medias y desviación estándar de las características morfométricas de longitud hocico-
cloaca (LHC) y longitud total (LT) de los individuos por localidad. Las medias con las mismas letras 
en superíndice pertenecen a grupos homogéneos (separados por la prueba posthoc de Tukey)  
 
No se observaron diferencias significativas entre hembras y machos con respecto al 
iME (F=1.926, gl= 1 p= 0.12873). No obstante, se observaron diferencias 
significativas con respecto al índice de masa escalar (iME) entre localidades y 
temporada (F= 9.427, gl: 8, p<0.01). En temporada de sequía la localidad S1 
presentó el iME más bajo en comparación con los otros sitios, no obstante, la 
localidad S2 presentó en la temporada de lluvias un índice aún menor en 
comparación con las localidades S1 y S3, y no se registraron diferencias 
significativas entre las localidades S1 y S3 (F: 2.485, gl: 3, p= 0.06). No se pudieron 













Figura 15.- Medias y desviación estándar del índice de Masa Escalar (iME) por localidad en las 
temporadas de sequía y lluvia. Las medias con las mismas letras en superíndice pertenecen a grupos 
homogéneos (separados por la prueba posthoc de Tukey). Las letras mayúsculas (A y B) indican las 
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6.4.  Discusión  
 
Existen ciertos requerimientos para que las poblaciones tengan una mayor cantidad 
de adultos paedomórficos, como el tener cuerpos de agua perenes, una cantidad 
reducida de depredadores o una superficie suficiente para escapar de ellos. 
Adicionalmente, estudios empíricos muestran que los hábitats acuáticos estables 
favorecen la paedomorfosis o neotenia, mientras que hábitats con hidroperíodos 
cortos, o con bajos niveles de alimento inducen la metamorfosis. No obstante, estas 
poblaciones tienden a tener menor flujo genético que las polimórficas e incluso 
menor que las metamórficas (Voss et al. 2013).  Por otra parte, las genealogías 
genéticas de los Ambystomatidos mexicanos muestran que las especies 
paedomórficas tienen relaciones complejas con las metamórficas, especialmente las 
poblaciones de A. velasci una especie politípica con una distribución extendida en 
México (Percino-Daniel et al. 2016).  En el presente estudio se observó una mayor 
presencia de individuos transformados en el S3, a diferencia de los demás sitios 
estudiados. En particular este sitio se deseca en la temporada de sequía, por lo que, 
los individuos tienden a transformarse para sobrevivir. 
 
Con relación a lo anterior se ha hipotetizado que la evolución de la paedomorfosis es 
necesariamente una respuesta a selección local, porque al ser acuáticos, hay poca 
probabilidad de migración, no obstante, existen las poblaciones polimórficas, en 
donde se tienen adultos transformados y adultos neoténicos, en donde esta última 
característica es llamada paedomorfosis facultativa (Routman 1993). En poblaciones 
de este tipo algunos individuos pueden metamorfosearse antes de la madurez sexual, 
mientras que otros pueden ser adultos neoténicos por más de una temporada 
reproductiva. Así mismo, estos individuos tienen la facultad de sufrir metamorfosis, 
sin embargo, esta capacidad se va reduciendo con la edad (Routman 1993). 
 
A pesar de que el intercambio genético pareciera ser extremadamente reducido en las 
poblaciones con paedomorfosis facultativa incluso entre distancias de 3.5 km entre 
lagos o pozas y sabiendo que la dispersión máxima entre especies es menor de 2 km, 
es probable que exista aun flujo génico entre las localidades encontradas. Se ha 
documentado que algunos adultos de las poblaciones de Puebla han migrado a lagos 
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con distancias superiores a las conocidas (Percino-Daniel et al. 2016). No obstante, 
sería necesario realizar más investigación en las poblaciones del noreste de México 
para determinar las diferencias genéticas.  
 
Existen pocos estudios que evalúan la proporción de sexos en individuos silvestres 
de ambistomátidos, no obstante, estudios han observado que las hembras recolectan 
múltiples espermatóforos durante un solo evento de reproducción, por lo que se 
esperaría que la proporción de sexos se encontrara dominada por los machos. Sin 
embargo, en las salamandras A. maculatum se ha observado una mayor proporción 
de hembra en varias poblaciones (Patrick et al. 2008; Homan et al. 2018). Así mismo 
se teoriza que el recoger varios espermatóforos en una misma temporada de 
reproducción no perjudica las tasas de fertilidad con un número reducido de machos 
(Patrick et al. 2008). En el presente estudio encontramos diferencias en relación con 
la proporción de sexos de los adultos neoténicos encontrados en cada uno de los 
sitios muestreados, destacando una mayor proporción de hembras en todos los sitios.  
 
Al comparar las tallas y los pesos en los individuos neoténicos de los sitios 
muestreados no se encontraron diferencias significativas entre hembras y machos. En 
otros estudios se ha reportado la misma tendencia en individuos de A. leorae, A. 
andersoni, A. granulosum y A. lermaense (Lemos-Espinal et al. 2016).  
 
Las características morfológicas de los organismos del género Ambystoma dependen 
de las condiciones bióticas y abióticas del sitio en donde habitan, en el caso de 
poblaciones de zonas áridas tiende a aumentar este fenómeno, debido a que algunos 
cuerpos de agua donde son encontrados tienden a secarse por falta de lluvias, como 
es el caso del sitio S3 donde todos los años en que fue realizada la investigación este 
sitio se secó entre los meses de abril a junio. En comparación con los otros sitios el 
tamaño y peso de los organismos de este sitio fue menor, además en este sitio se 
encontró una mayor proporción de adultos transformados. En este sentido, las 
limitaciones en recursos pueden estar relacionadas directamente con la tasa de 
metamorfosis, sin contar que la densidad de conespecíficos, y por ende la 
competencia, aumenta conforme la cantidad de agua disminuye, de esta manera es 
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probable que la disminución de recursos y la competencia desencadenen una 
respuesta fisiológica en los organismos para transformarse (Lemos-Espinal et al. 
2017; Homan et al. 2018). En este mismo sentido se podría explicar la menor 
longitud de los organismos del sitio S2, ya que fue el que mayor densidad de 
organismos presentó, lo que significaría menos recursos alimenticios disponibles 
reflejándose en la talla de los individuos. No obstante, y en contraste de que los 
organismos de los sitios S1, S2, y S4 tuvieron una talla similar, presentaron 
diferencias en el peso, siendo los organismos del S4 los mas pesados, seguidos de los 
S2 y S1 respectivamente. Este fenómeno puede deberse a lo mencionado 
anteriormente, las diferencias en densidad, el tamaño de las pozas, entre otros.  
 
Para poder discernir entre las diferencias mencionadas con anterioridad entre la talla 
y el peso de los individuos de los sitios muestreados, se realizó el cálculo del iME, el 
cual evalúa la condición corporal de los individuos eliminando los sesgos que existe 
con otras metodologías. La condición corporal está relacionada con los movimientos 
y la supervivencia de los individuos, asimetría fluctuante y presiones ambientales 
(Peig y Green 2009). Se teoriza que los individuos que tienen una mejor condición 
corporal son los que resultan con un mayor índice de masa escalar, debido a que es 
un indicador de que mantienen una mayor cantidad de energía resguardada (Peig y 
Green 2009; Maccracken y Stebbings 2012).  En este sentido se observó en el 
presente estudio que en la temporada de sequía los sitios S2, S3 y S4 presentaron un 
mayor iME a diferencia del S1 y en contraste en temporada de lluvia los individuos 
del S1 presentaron mejor índice seguido del S2 y S3 respectivamente. Con respecto a 
lo anterior, las colas son sitios importantes de almacenamiento de grasa en muchas 
especies (Sheridan y Kao 1998) y probablemente proporcionan una fuente de energía 
proteínica para renacuajos durante la metamorfosis (Hourdry et al. 1996). Bajo esta 
premisa se explicaría que los sitios S2 y S3 tuvieran un mayor iME en temporada de 
sequía ya que la energía fue almacenada en la temporada previa de lluvia cuando los 
recursos son más abundantes. Sin embargo, esto contrasta con el sitio S1 cuyos 
organismos mostraron un iME menor en temporada de secas. Lo anterior pudo 
haberse debido a la competencia en temporada de lluvias con las tres especies de 
peces presentes, además de la presencia temporal de la lobina, sin contar que este 
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sitio es el que tiende a secarse más de los 4 sitios muestreados, por lo que la reserva 

































7.  DESARROLLO DE UNA TÉCNICA NO LETAL PARA EL 
MONITOREO DE LOS EFECTOS DE CONTAMINANTES EN 
POBLACIONES DE SALAMANDRAS (Ambystoma spp.) 




Los anfibios son el grupo más amenazado entre los vertebrados con un tercio de sus 
especies conocidas bajo peligro de extinción, esto como resultado del cambio 
climático, perdida de hábitat, introducción de especies exóticas y/o enfermedades, y 
la contaminación. Debido a su vulnerabilidad, han sido a menudo utilizados como 
indicadores de la calidad del ambiente, así como modelos para investigación 
toxicológica en laboratorio. Debido a su sensibilidad a los cambios en el ambiente, 
incluyendo la contaminación, se consideró de suma importancia definir una técnica 
no letal basada en la evaluación de una batería de biomarcadores en diferentes tejidos 
de organismos neoténicos de Ambystoma velasci. Los niveles de actividad de 
acetilcolinesterasa (AChE), butirilcolinesterasa (BChE), carboxilesterasa (CaE), 
fosfatasas alcalina y ácida (ALP, ACP), glutatión-S-transferasa (GST), 7-
etoxyresorufin-O-deetilasa (EROD), y superóxido dismutasa (SOD), así como la 
capacidad de absorción de radicales de oxígeno (ORAC) fueron evaluados en 
muestras de cola, branquias, hígado, plasma y cerebro. Se observaron diferencias 
significativas entre los tejidos para todos los biomarcadores con excepción de ACP. 
Los valores mayores de actividad específica para todos los biomarcadores fueron 
detectados en hígado. Sin embargo, los niveles evaluados en branquias fueron muy 
cercanos a los observados en hígado y mostraron menos variaciones que en otros 
tejidos. Estos resultados sugieren que el muestreo de branquias puede ser usado para 
evaluar biomarcadores de contaminación en salamandras sin ocasionar ningún daño 





7.1.  Antecedentes 
Un tercio de las especies de anfibios existentes se encuentra en peligro de extinción, 
lo que hace a las ranas, salamandras y cecilias el único grupo principal actualmente 
en riesgo a nivel mundial (Chanson et al. 2008). Desafortunadamente, es probable 
que esta tendencia aumente y, entre los anfibios, el grupo de salamandras que habitan 
en zonas tropicales está especialmente en riesgo, ya que sus pequeñas áreas 
geográficas los hacen particularmente vulnerables a los cambios de hábitat inducidos 
por el hombre (Wake y Vredenburg 2008). En México, un país que ocupa el quinto 
lugar en riqueza de especies, pero que se sitúa en sólo en segundo lugar en términos 
de número de especies amenazadas, más del 50% de los anfibios están en peligro de 
extinción (Chanson et al. 2008). Entre estos, el orden Caudata tiene el mayor número 
de especies catalogadas como amenazadas por la UICN (Frías-Alvarez et al. 2010). 
Adicionalmente, esto es aún más grave si se considera que solo dos de las 19 
especies de salamandras pertenecientes a la familia Ambystomatidae no están 
clasificadas como endémicas (Zambrano et al. 2007). Dentro de esta familia, 
Ambystoma mexicanum y A. velasci son las especies que se han visto más afectadas 
por las alteraciones de sus hábitats en el centro de México, destacando la 
contaminación como uno de los principales estresores ambientales (Frías-Alvarez et 
al. 2010). Cabe destacar que A. velasci y A. mexicanum se encuentran bajo 
protección especial y en peligro de extinción, respectivamente, en la norma oficial 
mexicana NOM-059-SEMARNAT-2010 (Diario Oficial de la Federación-DOF 
2010). Sin embargo, se desconoce el estado actual de sus poblaciones y los posibles 
efectos causados por actividades antropogénicas debido a la escasez de estudios en 
sus áreas de distribución natural (Frías-Alvarez et al. 2010). 
Los contaminantes inducen cambios en los procesos bioquímicos y fisiológicos, 
además de modificar los parámetros hematológicos y el comportamiento de los 
anfibios (Henson-Ramsey et al. 2008; Lajmanovich et al. 2015; Mann et al. 2009). A 
este respecto se ha detectado en los anfibios una amplia gama de contaminantes 
ambientales, que abarca desde hidrocarburos policíclicos, bifenilos policlorados, 
pesticidas anticolinesterásicos, metales pesados hasta disruptores endocrinos 
(Spraling et al. 2010). Como consecuencia algunos estudios han descrito los efectos 
perjudiciales de la exposición de contaminantes en poblaciones de anfibios, las 
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cuales se han vista particularmente afectadas debido a sus características específicas 
inherentes. En efecto, la permeabilidad de su piel, que resulta crítica tanto para el 
intercambio de gases y osmorregulación, los hace particularmente sensibles a los 
cambios en las condiciones hídricas, así como a los contaminantes y a ciertas 
enfermedades de la piel (Frías-Alvarez et al. 2010). Por otra parte, en algunos casos, 
se ha observado el cese de la reproducción, desarrollo anormal de las larvas e incluso 
cambios en la capacidad natatoria (Mann et al. 2009). Estos efectos no surgen sin 
alteraciones previas de los procesos enzimáticos, por lo que el monitoreo de estos 
cambios resulta sumamente útil para anticipar el daño en cualquier proceso 
fisiológico que comprometa su supervivencia, crecimiento o reproducción. 
Los biomarcadores comúnmente utilizados en toxicología de vida silvestre incluyen 
las esterasas tipo B, destacando la acetilcolinesterasa (AChE), butirilcolinesterasa 
(BChE) y carboxilesterasa (CaE) que son sensibles a la inhibición por plaguicidas 
organofosforados y de carbamato de metilo (Attademo et al. 2014). De la misma 
manera, también se incluyen enzimas que son utilizadas como marcadores de 
alteraciones metabólicas que se traducen en daño o alteración renal y hepática como 
las fosfatasas alcalinas o ácidas (ALP, ACP) y otras involucrados en procesos de 
detoxificación como la glutatión-s-transferasa (GST) y la etoxiresorufina-o-detilasa 
(EROD), cuya respuesta a menudo se aprecia como un aumento de su actividad en 
organismos expuestos a contaminantes (Johnson et al. 2000; Mazorra et al. 2002). 
Adicionalmente, el monitoreo de la exposición de la fauna silvestre a contaminantes 
también incluye la evaluación de algunos biomarcadores del estrés oxidativo como la 
actividad superóxido dismutasa (SOD) (Costa et al. 2008) o los niveles de 
compuestos antioxidantes no enzimáticos (Gu et al. 2014).  
Los tejidos principales utilizados para la determinación de biomarcadores son 
comúnmente el hígado, el cerebro y ocasionalmente el estómago y el intestino. Sin 
embargo, la recolección de estos tejidos implica la muerte del animal (Attademo et 
al. 2014; Henson-Ramsey et al. 2008; Robles-Mendoza et al. 2011). 
Alternativamente, se han utilizado otros tejidos tales como plasma o músculo para 
determinar la actividad de las esterasas y las enzimas de estrés oxidativo sin 
sacrificar animales (Aguilera et al. 2012). Este es un aspecto crucial, ya que resulta 
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imperativo utilizar técnicas no letales al tratarse especies endémicas y/o amenazadas 
(Barriga-Vallejo et al. 2015).  
Los ajolotes son ampliamente conocidos como organismos modelo en investigación 
por su capacidad, única entre los vertebrados, para regenerar cualquier parte del 
cuerpo que haya sufrido un daño. De aquí que numerosos estudios se hayan centrado 
en los mecanismos que controlan el crecimiento y el patrón de regeneración de las 
extremidades (Kragl et al., 2009). Tomando en cuenta la capacidad de regeneración 
de los individuos del género Ambystoma, la presente investigación se llevó a cabo 
con el objetivo de comparar los niveles de actividad de una batería de biomarcadores 
seleccionados para evaluar la exposición a contaminantes en diferentes tejidos y así 
poder seleccionar un tejido que pudiera ser muestreado mediante una técnica no letal 
y mínimamente invasiva, lo que permitiría el estudio a largo plazo del impacto de 

















7.2. Método  
7.2.1. Material biológico 
 
Se capturaron organismos neoténicos de A. velasci en mayo de 2013 utilizando una 
atarraya en un estanque para ganado en Galeana (Nuevo León, México). Los 
animales fueron transportados al laboratorio del Grupo Ecofisiología de la Facultad 
de Ciencias Biológicas de la Universidad Autónoma de Nuevo León. La colecta se 
realizó bajo el permiso de colecta científica otorgado por la SEMARNAT con el 
número oficial SGPA / DGVS / 02418/13. Se sacrificaron tres organismos por 
hipotermia y posteriormente fueron disectados para la obtención de muestras de cola, 
branquias, plasma, hígado y cerebro. Además, se obtuvieron muestras de cola y 
branquias de 8 animales vivos (un total de 11 muestras) y plasma de 7 individuos 
vivos (un total de 10 muestras) mediante procedimientos no letales. En breve, se 
tomaron aproximadamente 5 mm de tejido branquial del tercer arco branquial 
derecho de los animales. Asimismo, se tomó una muestra de cola de 5 mm, como se 
indica en la figura 1. Se recogieron muestras de plasma (hasta 1 ml) mediante 
punción de la vena caudal usando una jeringa heparinizada siguiendo el protocolo 
descrito por Homan et al. (2003). Este protocolo experimental fue revisado y 
aprobado por el Comité de Ética de Investigación de la Facultad de Ciencias 
Biológicas (número de aprobación FCB-CB-701). 
Los animales que se utilizaron para muestrear los tejidos se mantuvieron en 
cautiverio para observar su recuperación y la regeneración de los tejidos. 
 
7.2.2. Preparación de la muestra 
 
Las muestras de cola, branquias, hígado y cerebro se cortaron finamente en trozos 
pequeños con tijeras y un bisturí en una placa de Petri sobre hielo y se pesaron. Estos 
tejidos se homogeneizaron con agua doblemente destilada en una proporción de 1:10 
(p/v) a 4°C usando un homogeneizador Wheaton-glass (Glas-Col ™) a 333 rpm 
durante 4 min. Los tejidos homogeneizados se centrifugaron a 15,300 g a 4° C 
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durante 10 min. El sobrenadante se separó de la capa lipídica superior y del 
precipitado. Las muestras de sangre se centrifugaron a 1,300 g a 4° C durante 10 
minutos para separar el plasma de las células sanguíneas. Las muestras de plasma y 
el homogenizado de tejido se almacenaron en alícuotas de 0.1 ml a -70° C para 
usarlas posteriormente como extractos enzimáticos. Las concentraciones totales de 
proteína soluble en los extractos se determinaron mediante el método de Bradford 
(1976) usando albúmina de suero bovino (BSA) como patrón. 
 
7.2.3. Ensayos de actividad de esterasa de tipo B 
 
Las actividades de colinesterasas (AChE y BChE) se determinaron de acuerdo con el 
protocolo descrito por Huang et al. (1997). La mezcla de reacción consistió en 280 
μL de ácido 5,5'-ditiobis-2-nitrobenzóico (DTNB) en un buffer PBS 0.1 M (pH 7,8) 
y 10 μL de extracto enzimático. La reacción se inició añadiendo 10 μL de cloruro de 
acetiltiocolina 15 mM (actividad AChE) o cloruro de s-butiriltiocolina (actividad 
BChE). Para determinar la actividad de CaE, la mezcla de reacción consistió en 200 
μL de buffer Tris-HCl 50 mM (pH 7.1), 10 μL de extracto enzimático y 100 μL de p-
nitrofenilacetato 2 mM como sustrato. Para las tres actividades enzimáticas, la 
absorbancia de 405 nm se registró inmediatamente a intervalos de 120 s hasta 30 min 
en un lector de microplacas (ELx800, Biotek). 
La linearidad de la reacción enzimática se verificó usando el software Gen5™ 
(BioTeK). Se realizaron tres replicas analíticas para cada muestra. Las muestras se 
reemplazaron con buffer de muestra en el caso de los controles. Las actividades se 
expresaron como μmol-1 min-1 mg proteína-1 usando un coeficiente de extinción 
molar de 13.6 mM-1 cm-1 para TNB en AChE y BChE (Ellman et al. 1961) o de 18.5 







7.2.4. Ensayos de fosfatasas 
 
Las actividades de fosfatasas alcalinas y ácidas (ALP y ACP) se evaluaron usando 
fosfato de p-nitrofenilo como sustrato (Mazorra et al., 2002). La reacción se realizó 
usando 200 μL de buffer de dietanolamina (1.0 M) con MgCl2 50 mM (pH 9.8) para 
ALP o buffer 0.1 M de acetato de sodio con HCl (pH 4.8) para ACP, posteriormente 
se añadieron 10 μL del extracto enzimático y 10 μL del sustrato a una concentración 
final de 0.4 mM. La absorbancia se registró inmediatamente a 405 nm en las mismas 
condiciones que las esterasas. La actividad enzimática se expresó como μmol-1 min-1 
mg proteína-1, utilizando un coeficiente de extinción molar de 18.5 mM-1 cm-1 para p-
nitrofenol (Mazorra et al. 2002). 
 
7.2.5. Ensayo de Etoxiresorufin-o-Deetilasa (EROD) 
 
La actividad de EROD se determinó por medio de espectrofotometría de 
fluorescencia según el método descrito por Burke y Mayer (1974). La reacción se 
llevó a cabo a 25°C en un lector de microplacas (Synergy 2 Biotek). La mezcla de 
reacción consistió en 10 μL del extracto enzimático y 280 μL de 7-etoxiresorufin (2 
μM en Tris-HCl 0.1 M, pH 8, NaCl 0.1 M) y la reacción inició después de añadir 10 
μL de NADPH 25 mg / ml (en 50 Tris-HCl mM, pH 7.4, ditiotreitol 1 mM, EDTA 1 
mM). La fluorescencia (530 nm de excitación y 585 nm de emisión), resultante de la 
formación de resorufin, se midió durante 3 min. Los datos de fluorescencia se 
calibraron usando una curva estándar de resorufin. La actividad de EROD se expresó 
como pmol-1 min-1 mg proteína-1. 
 
7.2.6. Ensayo de glutatión-s-transferasa (GST) 
 
La actividad de GST se determinó usando el método de Wilce y Parker (1994) 
adaptado a microplacas. Para iniciar la reacción, se añadieron 300 μL de una mezcla 
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de sustrato que contiene L-glutatión reducido (200 mM) y 1-cloro-2,4-
dinitrobenceno (CDNB; 100 mM) en solución salina tamponada con fosfato de 
Dulbecco (KCl 2.7 mM, KH2PO4 1.5 mM, NaCl 136,9 mM y Na2HPO4 8,9 mM • 
7H2O, pH 7.2), y enseguida se adicionaron 10 μl de extracto enzimático. La 
absorbancia se registró inmediatamente a 340 nm por minuto durante un período de 
10 minutos en un lector de microplacas (ELx800, Biotek). La actividad de GST se 
expresó como μmol-1 min-1 mg proteína-1, utilizando un coeficiente de extinción 
molar de 9.6 mM-1 cm-1 para CDNB (Brodeur et al. 2011). 
 
7.2.7. Ensayos de superóxido dismutasa (SOD) y de capacidad 
antioxidante celular (ORAC) 
 
La actividad de SOD se determinó mediante el método espectrofotométrico descrito 
por Peskin y Winterbourn (2000). La mezcla de reacción se llevó a cabo en 
microplacas, y consistió en 200 μL de sal de tetrazolio, buffer Tris-HCl 50 mM (pH 
8.0) con ácido dietilentriaminopentaacético (0.1 mM) e hipoxantina (0.1 mM) y 10 
μL de extracto enzimático. La reacción se inició añadiendo 20 μL de xantina oxidasa 
en buffer Tris-HCl 50 mM (pH 8.0), lo que catalizó la liberación de radicales 
superóxido, que se capturaron mediante la sal de tetrazolio y se cuantificaron a 450 
nm. La concentración de radicales fue inversamente proporcional a la actividad de 
SOD en las muestras. Para cuantificar la actividad, se midió el porcentaje de 
inhibición de xantina oxidasa. La capacidad antioxidante celular fue evaluada por la 
capacidad de absorbancia del radical de oxígeno basado en fluorescencia (ORAC-
FL) (Huang et al., 2002), que es un método indirecto que monitorea la capacidad del 
antioxidante para proteger la sonda fluorescente del daño provocado por radicales 
libres y un iniciador de radical azoico, AAPH (2,2-azobis (2-amidinopropano) 
dihidrocloruro); es decir, a medida que avanza la reacción la sonda fluorescente se 
consume y disminuye la fluorescencia. La proteína se eliminó de los extractos por 
precipitación con ácido perclórico (0.5 M) en una relación 1:1 (v:v). La reacción se 
llevó a cabo en un buffer de fosfatos 75 mM (pH 7.4). La mezcla de reacción 
consistió en 150 μL de fluoresceína (0.004 μM) y 25 μL de antioxidante (soluciones 
de calibración Trolox 0-100 μM), muestras de prueba, o buffer en el caso de blancos. 
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La mezcla se preincubó durante 30 min a 37°C en un lector de microplacas (Synergy 
2 Biotek). Se añadió rápidamente solución AAPH (25 μL, 153 mM) a cada pozo para 
iniciar la reacción. Se registró fluorescencia (485 nm de excitación y 528 nm de 
emisión) cada minuto durante 60 min. La curva estándar y los cálculos para 
determinar la actividad de las muestras se realizaron con el software Gen5 (Biotek) 
incorporado en el lector de microplacas. Los valores de ORAC-FL se expresaron 
como equivalentes de Trolox en μmol-1 mg prot-1. 
 
7.2.8. Análisis estadístico 
 
Todos los biomarcadores se evaluaron por triplicado, con la excepción de SOD que 
se evaluó por duplicado. Se utilizó la prueba no paramétrica de Kruskal-Wallis para 
comparación de rangos y una prueba de Conover post hoc para comparar los datos de 


















La regeneración completa de la cola y las branquias en individuos neoténicos 
mantenidos en cautiverio duró cerca de 15 días después de haber realizado la toma de 
muestras de los tejidos (Figura 16). No se observaron ningún tipo de anomalías en las 
colas o branquias regeneradas. Después del período de regeneración, los animales 
continuaron creciendo sin signos aparentes de afecciones o enfermedad. Del mismo 
modo, ninguno de ellos experimentó una metamorfosis, lo que pone en evidencia que 
la técnica no solo es poco invasiva y no letal, sino que tampoco tiene repercusiones 
negativas en la salud o el desempeño del crecimiento de estos organismos. 
 
Figura 16.- Fotografías del proceso del método de muestreo y regeneración de las branquias y colas de 
los animales mantenidos durante 15 días en cautiverio después de la extracción de tejido. 
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Se observaron diferencias significativas (P <0.05) en los valores de todos los 
biomarcadores entre los tejidos analizados, con la excepción de ACP. Se observó una 
actividad de AChE estadísticamente mayor en el cerebro, la cola y las branquias 
(Figura 17a). La actividad BChE mostró un patrón similar al de AChE en el resto de 
los tejidos, con la excepción de la actividad detectada en el cerebro, que fue la más 
baja (Figura 17b). La actividad CaE no siguió el patrón anterior y la actividad 
significativamente más alta se observó en el plasma seguido por los valores 
observados en el hígado, las branquias y la cola, mientras que el nivel más bajo se 
detectó en el cerebro (Figura 17c). 
 
Figura 17.- Actividad enzimática de a) Acetilcolinesterasa (AChE), b) Butirilcolinesterasa (BChE) y 
c) Carboxilesterasa (CaE) de diferentes tejidos de A. velasci. Las medias con las mismas letras en 
superíndice pertenecen a grupos homogéneos (separados por la prueba posthoc de Conover). (Cola 
N=11, branquias N=11, hígado N=3, plasma N=10, cerebro N=3) 
 
El hígado, como se esperaba, mostró las actividades más elevadas de ALP, EROD y 
GST (Figura 18). La actividad ALP fue similar en la mayoría de los tejidos, excepto 
en el plasma en donde se cuantificó la actividad más baja. En el caso de ACP, 
algunas actividades no pudieron detectarse en el plasma o en el tejido cerebral, y solo 
se observó una actividad de ACP extremadamente baja en la cola, las branquias y el 
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hígado (Fig. 18b). La actividad de EROD en cola y branquias fue significativamente 
menor que en el hígado y no fue posible detectar actividad EROD en el plasma y el 
cerebro. La actividad de GST fue similar en el hígado, las branquias y la cola, en 
contraste esta actividad fue muy baja en plasma y cerebro (Fig. 18c). 
 
Figura 18.- Actividad enzimática de a) Fosfatasa alcalina (ALP) b) Fosfatasa ácida (ACP), a) ensayo 
de Etoxiresorufin-o-deetilasa (EROD) y d) ensayo de Glutatión S-transferasa (GST) de diferentes 
tejidos de A. velasci. Las medias con las mismas letras en superíndice pertenecen a grupos 
homogéneos (separados por la prueba posthoc de Conover). (Cola N =11, branquias N = 11, hígado N 
= 3, plasma N = 10, cerebro N=3) 
 
El hígado, el cerebro y el plasma mostraron los valores más altos del biomarcador de 
estrés oxidativo SOD, en comparación con branquias y cola (Fig. 19a). Los niveles 
más altos de actividad ORAC se detectaron en el hígado y se observaron valores 
cercanos en las branquias y el cerebro, mientras que la actividad más baja se observó 




Figura 19.- Actividad enzimática de a) Superóxido dismutasa (SOD) y actividad antioxidante no 
enzimática b) Capacidad de absorción de radicales de oxígeno (ORAC) de diferentes tejidos de A. 
velasci. Las medias con las mismas letras en superíndice pertenecen a grupos homogéneos (separados 












7.4.  Discusión 
La actividad AChE en A. velasci fue mayor en el cerebro y la cola (piel y músculo) 
en comparación con otros tejidos. En concordancia con lo anterior, también se han 
reportado niveles elevados de actividad de biomarcadores de neurotoxicidad tales 
como enzimas colinesterasas (e.g. AChE) en muestras de cerebro y músculo de la 
rana voladora (Rhacophorus lateralis) asociados con su papel en el control de las 
señales nerviosas (Padidela y Ravinder 2015). Adicionalmente, la alta actividad de 
AChE observada en las muestras de la cola podría estar relacionada con la actividad 
previamente reportada de colinesterasas en la piel y músculo en anfibios. En este 
sentido, se ha demostrado el papel de la acetilcolina como agente expansor de los 
melanocitos de la piel de rana (Moellmann et al. 1974) y el papel de la acetilcolina en 
la contracción de las fibras musculares de las salamandras ha sido bien establecido 
(Dennis y Ort 1977). Cabe señalar que se ha observado una menor actividad de 
AChE en todo el cuerpo, el cerebro, las branquias, la columna dorsal y lumbar de A. 
tigrinum y A. mexicanum (Henson-Ramsey et al. 2008; Robles-Mendoza et al. 2011 
Scaps et al. 1994), en comparación con los niveles de actividad tisular registrados en 
este estudio. Estas diferencias podrían ser atribuidas al hecho de que los estudios en 
A. tigrinum y A. mexicanum fueron realizados con individuos criados en cautiverio, 
en contraste con los organismos neoténicos de vida silvestre de A. velasci utilizados 
en el presente estudio. 
La mayor actividad de BChE se observó en la cola y las branquias de A. velasci, 
seguidas por las registradas en el hígado, el plasma y el cerebro. Mientras que la 
actividad CaE fue más alta en plasma seguido por las actividades detectadas en 
hígado, branquias, cola y cerebro. En este contexto, nuestras observaciones coinciden 
con varios estudios que asocian la inhibición de la actividad de BChE y CAE, en 
comparación con AChE, ante la exposición a contaminantes, cuando se evalúan en 
tejidos distintos del cerebro (Robles-Mendoza et al. 2011). Esta inhibición selectiva 
se ha atribuido al hecho de que BChE y CaE corrigen y/o degradan los compuestos 
que causan neurotoxicidad, impidiéndoles así actuar sobre la enzima AChE del 
sistema nervioso autónomo (Sánchez-Hernández 2007). 
Las enzimas de detoxificación de la fase I (e.g. EROD) y la fase II (e.g. GST) 
muestran en general una actividad más elevada en el hígado, como resultado de la 
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detoxificación y la defensa ante el estrés oxidativo que son funciones de este órgano 
(Costa et al. 2008; Mazorra et al. 2002). La primera fase metabólica de 
detoxificación de compuestos endógenos y xenobióticos suele ser la activación del 
sistema enzimático del citocromo P450 (Frasco y Guilhermino 2002), y dentro de 
este sistema, la actividad de EROD se considera particularmente sensible a la 
inducción por varios contaminantes (Dabrowska et al. 2014). 
En concordancia con lo anterior, la mayor actividad de EROD se observó en el 
hígado, seguida de los valores observados en las muestras de branquias y cola. Estas 
actividades resultaron más elevadas que la actividad basal reportada para las 
muestras de hígado y músculo de A. tigrinum (Johnson et al. 2000). Como se 
mencionó anteriormente, estas diferencias podrían atribuirse al hecho de que los 
individuos de A. tigrinum eran adultos transformados criados en terrarios y en 
consecuencia estuvieron menos expuestos a factores ambientales estresantes que los 
individuos de A. velasci capturados en el medio natural. Estos resultados también son 
consistentes con la mayor actividad de GST observada en el hígado, cola y branquias 
de A. velasci. En efecto, es conocido que los compuestos modificados por las 
enzimas de fase I, pasan por una segunda fase de detoxificación metabólica en la que 
las enzimas incorporan radicales polares a los xenobióticos, como el radical glutatión 
(GSH) incorporado por la GST, facilitando así su excreción (Richardson et al. 2010). 
A pesar de que la actividad de GST llega a variar entre los tejidos de algunos 
anfibios, se han reportado igualmente mayores actividades hepáticas en A. tigrinum y 
Bufo regularis (Ezemonye y Tongo 2010, Johnson et al. 2000). 
Las fosfatasas son enzimas importantes en diferentes procesos metabólicos, ya que 
están implicadas en la permeabilidad de la membrana, el crecimiento, la 
diferenciación celular y la esteroidogénesis (Mazorra et al. 2002). Su actividad suele 
variar de acuerdo a la etapa de desarrollo y/o tejido analizado, aunque esta actividad 
predomina en el hígado, el sistema digestivo y los riñones (Mazorra et al. 2002; Yora 
y Sakagishi 1986). También se ha demostrado que su actividad en el músculo puede 
aumentar en presencia de contaminantes (Aguilera et al. 2012; Aich et al. 2015). En 
el presente estudio, la mayor actividad de ALP se registró en el hígado, seguida por 
la detectada en las branquias, cola y cerebro. Estos resultados son consistentes con la 
alta actividad hepática reportada en Rana ridibunda y Xenopus laevis (Al-Attar 2004; 
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Yora y Sakagishi 1986) y la actividad amplificada en muestras de la cola de 
lagartijas después de la exposición a contaminantes (Aguilera et al. 2012). 
La actividad enzimática SOD es muy sensible a la presencia de contaminantes por lo 
que se ha utilizado frecuentemente como biomarcador del estrés oxidativo 
(Ezemonye y Tongo 2010). La mayor actividad de la enzima SOD en el presente 
estudio se observó en el hígado seguida de la determinada en muestras de cerebro, 
plasma, branquias y cola. Esto coincide con la alta actividad hepática de SOD 
observada en otros anfibios como Rana ridibunda, en comparación con la actividad 
del corazón y del músculo esquelético (de Quiroga et al. 1984). También se observó 
un resultado similar en Lithobates catesbiana, cuyos individuos después de haber 
sido expuestos a glifosato mostraron una mayor actividad hepática en comparación 
con la actividad muscular (Costa et al. 2008).  
El sistema de defensa contra el estrés oxidativo también incluye moléculas no 
enzimáticas, que pueden producirse endógenamente, como el GSH, o antioxidantes 
exógenos, como algunas vitaminas o pigmentos derivados de los alimentos 
(Richardson et al. 2010). La cuantificación de este tipo de moléculas, así como de los 
productos generados por los radicales libres (por ejemplo, aquellos productos de la 
peroxidación lipídica) también se han usado regularmente como biomarcadores de 
estrés oxidativo (Ezemonye y Tongo 2010). En relación con esto, la actividad 
antioxidante de las moléculas no enzimáticas evaluadas por la técnica ORAC apenas 
empieza a ser utilizada en los estudios de ecotoxicología, sin embargo, debido a su 
sensibilidad y utilidad, ha ganado gran relevancia en las áreas de la fisiología y la 
calidad de los alimentos (Huang et al. 2002). Estudios recientes han mostrado la 
utilidad de esta técnica al detectar inequívocamente cambios en los niveles de ORAC 
en algunos crustáceos después de haber sido expuestos a contaminantes, no obstante, 
no se discutieron las diferencias eventuales en los niveles de ORAC entre los tejidos 
(Wiklund et al. 2014). En el presente estudio, las muestras de hígado, cerebro y 
branquias mostraron los valores más altos de ORAC. Los altos niveles observados en 
las branquias se pueden explicar en función de la exposición continua de este órgano 
respiratorio a los contaminantes y los niveles fluctuantes de oxígeno en los estanques 
para ganado donde habitan las salamandras. En la misma línea, se ha demostrado que 
la exposición conjunta a bajos niveles de oxígeno y contaminantes incrementa el 
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metabolismo antioxidante (ORAC y SOD) en crustáceos y provocan la disminución 
de la actividad de AChE (Gorokhova et al. 2013). 
A pesar del hecho de que los niveles de la mayoría de los biomarcadores resultaron 
más elevados en hígado y cerebro, como se esperaba, el uso de estos tejidos requiere 
el sacrificio ineludible de los organismos. Es ampliamente conocido que el plasma 
proporciona biomarcadores muy sensibles, con la ventaja adicional de que la sangre 
generalmente refleja la exposición reciente (Burger et al. 2005). Sin embargo, en el 
presente estudio, los niveles de biomarcadores observados en plasma (con la 
excepción de CaE) fueron sumamente bajos, incluso menores a los registrados en 
otros tejidos. De manera contrastante, en este estudio las branquias y la cola, 
mostraron niveles de biomarcadores muy altos (AChE, GST y BChE) o similares 
(ORAC y CaE) a los detectados en el hígado, por lo que podrían usarse como tejido 
primario de muestreo para estudios de ecotoxicología en especies neoténicas de 
Ambystoma. Su empleo conllevaría la ventaja adicional de no implicar el sacrificio 
de los animales y ser fácilmente muestreables. Adicionalmente, está comprobado que 
estos tejidos se regeneran rápidamente en anfibios del género Ambystoma (Nye et al. 
2003). Aunque el muestreo de cola se ha utilizado para cuantificar la exposición a 
contaminantes en salamandras terrestres (Bergeron et al. 2010; Pfleeger et al. 2016), 
no se ha utilizado para medir indicadores fisiológicos, con la excepción del trabajo 
de Aguilera et al. (2012) con lagartijas. Una parte atractiva del muestreo de cola es la 
porción de piel que, como se mencionó anteriormente, refleja bien la actividad de 
ciertos biomarcadores. De hecho, la piel permeable de los anfibios está en contacto 
constante con el agua y el suelo, y es importante en la respiración y la 
osmorregulación. En consecuencia, la piel también está continuamente expuesta a la 
contaminación química presente en los sistemas acuáticos. De hecho, se ha 
demostrado que la piel es un sitio de acumulación de tóxicos (PCB), pero también se 
probó que cuenta con un sistema de eliminación de tóxicos, debido a que las enzimas 
del citocromo P450 están presentes en las células epiteliales de las glándulas 
mucosas y el endotelio vascular dérmico (Huang et al. 2001). De aquí, que la muda 
de piel de Ambystoma sp. haya sido propuesta como un tejido alternativo adecuado 
para detectar exposiciones genotóxicas relevantes para ambientes acuáticos (Zavala-
Aguirre et al. 2007). Sin embargo, en este estudio la piel sola no se usó debido a que 
las larvas y los individuos neoténicos no se deshacen de sus pieles adecuadamente. 
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Por lo que el muestreo de piel resultaría apropiado para adultos que hayan 
experimentado la metamorfosis y cambien de piel, así mismo el muestreo de la cola 
resultaría adecuado para las salamandras terrestres. 
Por otro lado, una de las principales ventajas del muestreo de branquias en 
Ambystoma, más allá de su exposición continua al medio ambiente, es su expansión y 
reducción en respuesta a los cambios en las condiciones de oxígeno (Bond 1960). 
Otro beneficio del uso de branquias es que cada branquia está irrigada con sangre 
mediante una arteria ventral, cuyas ramas suministran los filamentos en los que la 
sangre fluye continuamente como parte de la respiración normal (Rivera y Davis 
2013). De esta forma, cuando se corta una parte de la branquia, se puede recolectar 
sangre al mismo tiempo para evaluar el perfil de leucocitos (Barriga-Vallejo et al. 
2015), analizar genotoxicidad con conteo de micronúcleos (Zavala-Aguirre et al. 
2007), y/o ensayo cometa (Mouchet et al. 2005). Un aspecto fundamental que vale la 
pena señalar es que los valores de los diferentes biomarcadores observados en las 
branquias fueron más estables que los valores de las muestras de la cola, y también 
estuvieron más cerca de los observados en el hígado. 
Además de las ventajas antes mencionadas, A. velasci tiene la capacidad de 
permanecer en el ambiente acuático en etapa neoténica hasta la edad adulta, 
permitiendo estudios a largo plazo debido a que están activos la mayor parte del año 
(Barriga et al. 2016). A esto puede añadirse que los estudios ecotoxicológicos han 
demostrado que los miembros del género Ambystoma son sensibles a agroquímicos, 
hidrocarburos y otros contaminantes (Henson-Ramsey et al. 2008, Johnson et al. 
2000, Robles-Mendoza et al. 2011). Por lo tanto, se les considera un excelente 
modelo para investigar los efectos de los contaminantes. Además de esto, los 
anfibios urodelos son los únicos vertebrados que pueden regenerar estructuras 
múltiples como extremidades, colas, branquias, corazón, mandíbulas, médula espinal 
y la piel durante toda su vida (Goršič 2007). Este gran potencial de regeneración 
resulta adecuado para el estudio estacional del efecto de los contaminantes a lo largo 
del tiempo. 
En la presente investigación, se pudo confirmar que el tiempo de regeneración de las 
muestras de branquias y cola es relativamente rápido (aproximadamente 2 semanas). 
Sin embargo, se ha demostrado que la regeneración de las extremidades tiende a 
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variar de acuerdo con la contaminación química, la radiación ultravioleta B, la 
depredación y los parásitos (Johnson et al. 2006; Bowerman et al. 2010). Por lo 
tanto, otros estudios deberían dilucidar la efectividad de esta técnica en sitios con una 
alta alteración ambiental. 
En conclusión, los resultados de la presente investigación indican que el muestreo de 
pequeñas porciones de branquias representa una técnica no letal y mínimamente 
invasiva que resulta adecuada para desarrollar estudios toxicológicos de laboratorio y 
de campo dirigidos a evaluar la susceptibilidad de las salamandras neoténicas, así 

























8.  BIOMARCADORES INMUNOLÓGICOS DE Ambystoma 
velasci EN CUATRO POBLACIONES DE GALEANA NUEVO 
LEÓN. 
Resumen  
Las actividades antropogénicas han alterado los ecosistemas teniendo un alto 
impacto negativo en la supervivencia de las poblaciones silvestres. En particular, los 
ecosistemas acuáticos, han sido degradados significativamente, ya que se han 
afectado al grado que la calidad del agua se ha deteriorado con lo que se han visto 
afectadas las especies que los habitan. De la misma manera en que los cambios o 
alteraciones en la estructura del hábitat generan estrés en los individuos dentro de las 
poblaciones, la variación en las condiciones ambientales como la precipitación, 
temperatura, humedad también son factores estresantes que pueden actuar 
sinérgicamente, provocando un cambio en el perfil leucocitario. Cabe mencionar que, 
en ciertos casos, los vertebrados llegan a presentar alteraciones fisiológicas, aunque 
no haya variación en las condiciones ambientales.  
Se analizaron los perfiles de leucocitos de 57 individuos de las diferentes localidades, 
el promedio para la población silvestre de Ambystoma velasci en Galeana, fue de: 
69.39% de linfocitos, 13.86% de neutrófilos, 15.24% de eosinófilos, 1.18% de 
basófilos, 0.32% de monocitos y una proporción N/L de 0.21 (promedio de todas las 
localidades). En el presente estudio se determinaron los perfiles de cuatro 
poblaciones silvestres y una en cautiverio, la tasa N/L fue menor (S1: 0.29), 
indicando un bajo nivel de estrés, en contraste con A. tigrinum, incluso en los 
individuos en cautiverio (S5: 0.19), dado que en otras investigaciones se han 
encontrado tasas N/L por encima de 0.81 y 1.08 para individuos de A tigrinum y de 
A. mexicanum. Se ha determinado que niveles cercanos a 1.0 o mayores indican que 
el individuo se encuentra estresado, en el presente estudio las tasas N/L mayores se 
presentaron en los sitios S1 (0.58) y S2 (0.57) respectivamente, indicando así que son 
organismos que se encuentran con un grado de estrés moderado. En conclusión, este 
estudio representa una línea base de perfil leucocitario para las poblaciones de A. 
velasci del noreste del país y refleja a su vez que las condiciones logradas en 
cautiverio son las idóneas para el mantenimiento de una colonia de esta especie para 
su estudio y conservación. 
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8.1.  Antecedentes   
Las actividades antropogénicas han alterado los ecosistemas teniendo un alto 
impacto negativo en la supervivencia de las poblaciones silvestres. Los ecosistemas 
acuáticos, han sido degradados significativamente, al grado que la calidad del agua 
se ha deteriorado con lo que se han visto afectadas a las especies que los habitan 
(Homan et al. 2003). Una de las consecuencias de dichas afectaciones es el deterioro 
de la respuesta inmune, ya que se incrementa la probabilidad de contraer 
enfermedades, facilitando la entrada de parásitos, lo que genera estrés en los 
individuos (Homan et al. 2003). Cuando los niveles de estrés sobrepasan el límite 
homeostático se genera una disminución en la supervivencia y reproducción de las 
especies (Homan et al. 2003; Davis y Maerz 2008b). 
En los vertebrados, la sangre es el tejido responsable de funciones como la respuesta 
inmunológica, transporte de nutrientes, gases y desechos metabólicos. Por lo tanto, 
realizar estudios hematológicos proporciona cierta información del estado de salud 
de los individuos y las poblaciones (Álvarez-Mendoza et al. 2011; Barriga-Vallejo et 
al. 2015). A este respecto, se ha observado que la morfología de los eritrocitos y el 
porcentaje de los leucocitos varían en función del estado fisiológico, nutricional y de 
salud (parasitosis, enfermedades inflamatorias y/o cuadros patológicos), y también 
por factores ecológicos (Allender y Fry 2008; Álvarez-Mendoza et al. 2011). 
Algunos parámetros como el perfil leucocitario constituyen una herramienta útil para 
la medición del estrés en vertebrados (Álvarez-Mendoza et al. 2011; Barriga-Vallejo 
et al. 2015). De aquí que se haya decidido optar por la utilización de este método ya 
que permitiría tener una idea de la variación de los procesos biológicos y fisiológicos 
que ocurren dentro del hábitat de la población en función de la variación del 
porcentaje de leucocitos (Barriga-Vallejo 2012; Barriga-Vallejo et al. 2015). 
Cualquier alteración en los procesos puede indicar efectos negativos al organismo, y 
muy probablemente a la población, ya que estas alteraciones pueden ser 
consecuencia de efectos negativos en el hábitat.  
La caracterización hematológica es de suma importancia para realizar conteos 
diferenciales del perfil hematológico de las especies, para lo que es necesario evaluar 
y reconocer las características de cada tipo celular encontrado (Davis y Maerz 2009). 
La morfología de cada uno de los tipos celulares está conservada por taxa, a 
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excepción de los neutrófilos, estas células leucocitarias son remplazadas por 
heterófilos en reptiles y aves, los cuales tienen la misma función inmunológica, pero 
con una morfología distinta (Allender y Fry 2008; Davis y Maerz 2009; Davis et al. 
2008; Álvarez-Mendoza et al. 2011).  
Así mismo, la presencia de cada uno de los tipos celulares está estrechamente 
relacionada con su función inmunológica. Tanto los neutrófilos, como los linfocitos 
conforman en conjunto aproximadamente el 80% de leucocitos en la sangre de 
mamíferos, aves, reptiles y anfibios (Davis et al. 2004). Los neutrófilos son los 
leucocitos fagocíticos que actúan y proliferan en la circulación respondiendo a 
infecciones, inflamaciones y estrés, mientras que los linfocitos están implicados en 
funciones inmunológicas como la producción de inmunoglobulina y la modulación 
de la defensa inmune (Allender y Fry 2008; Davis et al. 2008; Barriga-Vallejo et al. 
2015). El 20% restante de leucocitos en la sangre representan la combinación de los 
otros tres tipos de leucocitos: los eosinófilos actúan en procesos inflamatorios y están 
asociados con la defensa de parásitos; los basófilos no tienen una función muy clara, 
pero están implicados en procesos inflamatorios; finalmente, los monocitos están 
asociados con la defensa contra infecciones y bacterias (Davis et al. 2008; Davis y 
Maerz 2008b; Barriga-Vallejo et al. 2015). 
Así como los cambios o alteraciones en la estructura del hábitat pueden generar 
estrés en los individuos dentro de las poblaciones, la variación en las condiciones 
ambientales como la precipitación, temperatura, humedad también pueden generar 
estrés, sin contar con la sinergia eventual de todos estos factores, provocando 
cambios en el perfil leucocitario (Barriga-Vallejo 2012). En ciertos casos, los 
vertebrados llegan a presentar diferencias fisiológicas, aunque no haya variación en 
las condiciones ambientales (Barriga-Vallejo 2012; Barriga-Vallejo et al. 2015). Por 
ejemplo, el ciclo reproductivo de las especies puede ser un factor relacionado con la 
variación de la proporción de neutrófilos y linfocitos, debido a que las hormonas 
sexuales esteroides modifican la cantidad de cada tipo celular por una 
inmunosupresión del sistema inmune, generando una disminución en la producción 
de leucocitos (Barriga-Vallejo 2012; Barriga-Vallejo et al. 2015). 
A diferencia de la mayoría de los vertebrados, en los anfibios, específicamente en las 
especies del género Ambystoma se ha registrado un mayor porcentaje de eosinófilos. 
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En promedio, los ambystomátidos tienen un 32.1% de eosinófilos en el perfil 
leucocitario, en contraste con otros anfibios que mantienen un número bajo, como 
otras especies de urodelos (4.7% de eosinófilos) y anuros (7.0%) (Davis y Durso 
2009). Hasta el momento no hay una razón específica que justifique este alto 
porcentaje de eosinófilos en ambystomátidos. A este respecto, Davis y Durso (2009) 
mencionan que en algunos casos el aumento se debe a que el organismo está 
previendo o atacando alguna infección parasitaria; sin embargo, su número tiende a 
disminuir después de controlar la infección. 
Considerando el contexto anterior, Davis y Maerz (2008b) señalan que la habilidad 
para la identificación del estrés fisiológico en animales es importante en la 
investigación de los organismos tanto en campo como en laboratorio. Más aún, se 
debe considerar que la liberación de hormonas de estrés (corticotropina y 
glucocorticoides) en vertebrados causa alteraciones en el porcentaje de dos de los 
cinco tipos de leucocitos: incrementa el número de neutrófilos y disminuye el 
número de linfocitos (Davis et al. 2008).  Ha sido observado que, a diferencia de los 
cambios en hormonas de estrés, este aumento y disminución de leucocitos se 
observan en un tiempo relativamente largo entre una o dos horas en modificarse. Por 
lo que, el conteo de leucocitos es una técnica efectiva para determinar estrés en los 
organismos (Davis et al. 2008; Davis y Maerz 2008b; Davis y Maerz 2011; Shutler y 
Marcogliese 2011). 
Se sabe que la respuesta hematológica al estrés está conservada dentro de diferentes 
grupos taxonómicos, esto asegura que este método pueda ser aplicado a la mayoría 
de los vertebrados, y los resultados obtenidos de un grupo taxonómico pueden ser 
utilizados para realizar predicciones en otras especies (Davis y Maerz 2008b; Davis y 
Maerz 2011; Shutler y Marcogliese 2011).  
Existen pocos estudios en los cuales se comparen la proporción de neutrófilos y 
linfocitos de poblaciones silvestres y en cautiverio (Barriga-Vallejo 2012). Sin 
embargo, se han realizado estudios en ambystomátidos donde se observa un aumento 
en el número de neutrófilos y la disminución en el número de linfocitos provocados 
por la liberación de hormonas glucocorticoides (Davis y Maerz 2008; Davis y Maerz 
2011). En línea con lo anterior, se ha demostrado que al mantener ejemplares en 
cautiverio se genera un estrés considerable en los organismos debido a las 
67 
 
modulaciones celulares por cambios fisiológicos y al ambiente (Barriga-Vallejo 
2012), aunque se ha evidenciado que también la captura de los individuos genera una 
producción de hormonas corticosteroides, que en consecuencia produce diferencias 
en el número de leucocitos (Davis y Maerz 2008b; Barriga-Vallejo 2012).  
La caracterización hematológica por recuentos diferenciales de glóbulos blancos 
permite evaluar y reconocer las características de cada tipo de glóbulo blanco y en 
consecuencia se puede perfilar una especie (Davis y Maerz 2009). Además, la 
presencia de cada tipo de célula está estrechamente relacionada con la función 
inmune.  
Los aumentos en los glucocorticoides a menudo conducen a respuestas similares, 
redistribuyendo tipos de células importantes durante condiciones particularmente 
adversas (Dhabhar et al. 1994, 1995, 1996), y proporcionan al mismo tiempo un 
índice indirecto de glucocorticoides en plasma (Davis y Maerz 2008), ya que la 
proporción de los diferentes tipos celulares está positivamente relacionada con la 
magnitud del evento de estrés (Gross y Siegel 1983). Además, una disminución del 
número de eosinófilos se ha relacionado con un aumento de las infecciones por 
trematodos en anfibios (Kiesecker 2002; Belden y Kiesecker 2005; Rohr et al. 2008) 
que a su vez podría ser la causa de las deformidades de las extremidades en muchas 
poblaciones (Johnson et al.  2006; Rajakaruna et al. 2008). Debido a su papel en el 
sistema inmune, una reducción en el número de eosinófilos por las hormonas 











8.2.  Método  
Las muestras provinieron de organismos neoténicos de Ambystoma velasci que 
fueron capturados desde mayo 2013 en cuatro localidades de Galeana, Nuevo León 
(San Antonio de González (S1), San José de González (S2), El Refugio de los Ibarra 
1 (S3) y El Refugio de los Ibarra 2 (S4)). Dicha colección se realizó bajo el permiso 
de colecta científica otorgado por la SEMARNAT (SGPA/DGVS/02418/13). Las 
muestras de sangre fueron obtenidas mediante un corte del tercer arco branquial de 
entre tres y diez salamandras por muestreo. Este protocolo experimental fue revisado 
y aprobado por el Comité de Ética de Investigación de la Facultad de Ciencias 
Biológicas (número de aprobación FCB-CB-701).  
Con una gota de sangre de las muestras tomadas se realizaron barridos celulares en 
tres portaobjetos diferentes para la identificación del perfil leucocitario utilizando 
tres gotas de sangre. Posteriormente en el laboratorio, los frotis fueron teñidos con 
colorante Wright para su identificación y descripción (Montoya 2007; Allender y Fry 
2008; Barriga-Vallejo et al. 2015). Con un microscopio óptico se realizó la 
identificación de los leucocitos con base en las características nucleares descritas por 
Davis y Durso (2009) y Heatley y Johnson (2009). Para cada extendido sanguíneo se 
realizó el recuento diferencial de leucocitos (Davis y Durso 2009). El conteo se llevó 
a cabo por una sola persona para evitar variación en la apreciación. El conteo se 
efectuó con un aumento de 40x y se contaron al menos 100 leucocitos y el número de 
campos en los cuales fueron encontrados (Barriga-Vallejo et al. 2015). Se movió la 
preparación en el microscopio en zigzag sin mirar la muestra para evitar una 
preferencia por los campos vistos. Solo se utilizaron campos donde la cantidad de 
eritrocitos no dificultaba el conteo de los leucocitos. Para la estandarización de los 
datos fueron contados los eritrocitos presentes en 10 campos de 10 muestras 
homogéneas, tomando los porcentajes de leucocitos por campos vistos. Se realizó la 
estandarización de leucocitos por cada 1000 eritrocitos (Davis y Maerz 2008a). 
Además, se determinó la relación N/L, propuesta para en estimar la respuesta al 
estrés los individuos y que también ha sido propuesta para medir su inmunidad innata 





8.2.1. Análisis de datos 
Se realizó el conteo de tres extendidos celulares por individuo para cada uno de los 
sitios durante las temporadas de lluvia y sequía. Se aplicó la prueba multivariada de 
análisis de varianza en permutaciones (PERMANOVA) y un análisis de comparación 
de medias Tukey para comparar los datos obtenidos de los diferentes leucocitos para 
los diferentes sitios para las temporadas de sequía y lluvias de manera independiente 























Se consideraron los perfiles de leucocitos de 57 individuos de las diferentes 
localidades. El promedio para la población silvestre de Ambystoma velasci de 
Galeana, fue de: 69.39% de linfocitos, 13.86% de neutrófilos, 15.24% de eosinófilos, 
1.18% de basófilos, 0.32% de monocitos y una proporción N/L de 0.21 (promedio de 
todas las localidades). Mientras que el perfil leucocitario para la población en 
cautiverio fue de: 68.82% de linfocitos, 12.08% de neutrófilos, 16.62% de 
eosinófilos, 2.32% de basófilos, 0.17% de monocitos y una proporción N/L de 0.18. 
El perfil leucocitario y la proporción N/L para cada localidad de Galeana, Nuevo 













Tabla 2. Tabla tomada y modificada de http://wildlifehematology.uga.edu/Amphibians/index.htm  
Donde se muestran los perfiles de leucocitos de las poblaciones estudiadas de A. velasci y para 
distintas especies del género Ambystoma que han sido descritos. 
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En temporada de lluvias no se observaron diferencias significativas entre los sitios 
para los linfocitos (Pseudo-F= 51; gl= 4; p= 0.98), neutrófilos (Pseudo-F= 867; gl= 
4; p= 0.10), eosinófilos (Pseudo-F= 961; gl= 4; p= 0.09), basófilos (Pseudo-F= 78; 
gl= 4; p= 0.56), monocitos (Pseudo-F= 51 gl= 4; p= 0.98) y la tasa N/L: Pseudo-F= 
1231; gl= 4; p= 0.07) (Figura 20).  
 
Figura 20.- Perfil leucocitario de los sitios S2, S3, S4 y S5 en la temporada de lluvia.  
 
Para la temporada de sequía los basófilos (Pseudo-F= 78; gl= 4; p= 0.56), monocitos 
(Pseudo-F= 51 gl= 4; p= 0.98) y la tasa N/L (Pseudo-F= 51 gl= 4; p= 0.98) tampoco 
presentaron diferencias significativas. En contraste, pudieron observarse diferencias 
altamente significativas para los linfocitos (Pseudo-F= 5000; gl= 4; < 0.01), 
neutrófilos (Pseudo-F= 5000; gl= 4; p< 0.01) y eosinófilos (Pseudo-F=5000; gl= 4; 
p< 0.01). En este sentido la proporción mayor de linfocitos pudo observarse en el S4 
y S5 en comparación con los S2 y S3, este ultimó presentó la menor proporción 
(Figura 21). En contraste, la menor cantidad de neutrófilos fueron observados en el 
S4 en comparación con los demás sitos estudiados (Figura 21). Por último, el S5 





Figura 21.- Perfil leucocitario de los sitios S2, S3, S4 y S5 en la temporada de sequía. Las medias de 
las proporciones con las mismas letras en superíndice pertenecen a grupos homogéneos (separados por 
la prueba posthoc de Tukey).  
 
En la comparación entre temporadas en cada uno de los sitios solo se observaron 
diferencias significativas en el S5, tanto en linfocitos (Pseudo-F= 51; gl= 1; p= 0.01) 
como en eosinófilos (Pseudo-F= 5000; gl= 4; p< 0.01), donde en temporada de 
sequía se observó una menor proporción de ambos en comparación con la temporada 
de lluvia (Figura 22).  
 
Figura 22.- Perfil leucocitario del S5 para las temporadas de lluvias y sequía.  Las medias de las 
proporciones con las mismas letras en superíndice pertenecen a grupos homogéneos (separados por la 
prueba posthoc de Tukey).  
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8.4.  Discusión 
La evaluación del perfil de leucocitos y en particular de la tasa N/L ha resultado ser 
una herramienta confiable para medir el estrés fisiológico en anfibios, debido a que 
la respuesta a un estímulo estresante está conservada entre los vertebrados (Davis y 
Maerz 2011; Davis y Maney 2017). Un estresor tiende a elevar los niveles de 
corticotropina que elevan los de ACTH que actúan en las suprarrenales para que se 
libere corticosterona, que a su vez genera cambios en la proporción de células 
blancas, disminuyendo los leucocitos y aumentando los neutrófilos (Davis et al. 
2008; Davis y Maney 2017). En este sentido, varias investigaciones han evaluado el 
perfil de leucocitos de diferentes especies del género Ambystoma  ̧ en particular de 
especies como A. mexicanum (Ussing & Rosenkilde 1995), A tigrinum (Waye et al 
2019) y A. rivulare (Barriga-Vallejo et al. 2015) en poblaciones silvestres. En el 
presente estudio se determinaron los perfiles de cuatro poblaciones silvestres y una 
en cautiverio de A. velasci, en contraste con A. tigrinum (N/L: 0.3, 0.41, 0.81) la tasa 
N/L de A. velasci fue menor (S1: 0.29, S2: 0.22, S3: 0.26, S4: 0.16; Tabla 2), 
indicando un bajo nivel de estrés incluso en los individuos en cautiverio (S5: 0.19; 
Tabla 2), dado que en otras investigaciones se han encontrado tasas N/L por encima 
de 0.81 para individuos de A. tigrinum (Waye et al 2019) y de 1.08 en A. mexicanum 
(Ussing & Rosenkilde 1995) en individuos de cautiverio. En el caso de los resultados 
de Waye et al. (2019) los niveles altos de estrés los aluden a un bajo control en la 
parasitosis y a una posible dieta no adecuada. Aunado a lo anterior ha sido 
determinado en otros estudios que existen diferencias significativas en la tasa N/L 
entre individuos silvestres y aquellos mantenidos en cautiverio (Davis y Golladay 
2019). En el presente estudio no se encontraron diferencias significativas en esta 
comparación lo que indica que los organismos en cautiverio tenían condiciones 
similares a las de los silvestres en términos de estrés. Para A. rivulare se observaron 
niveles no mayores a 0.10 lo cual sugiere la ausencia de estresores mayores, puesto 
que se ha determinado que niveles cercanos a 1.0 o mayores indican que el individuo 
se encuentra estresado. Así en el presente estudio las mayores tasas N/L se 
presentaron en los sitios S1 (0.58) y S2 (0.57) respectivamente, indicando así que son 
organismos que se encuentran moderadamente estresados (Davis y Golladay 2019). 
Aquí es necesario señalar que en el S1se presentan importantes variaciones 
estacionales en el volumen de las pozas lo que podría ser un estresor importante, 
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mientras que los estresores en el caso del S2 serían la presencia de peces señalada en 
capítulos anteriores. 
Son escasos los estudios en anfibios que han analizado la variación temporal que 
existe ente las proporciones de las células blancas (Liu et al. 2013; Barriga-Vallejo et 
al 2015). Por otra parte, ha sido demostrado que estas proporciones se alteran en la 
temporada de reproducción de los organismos, ya que ha sido observado un aumento 
de hormonas glucocorticoides en temporada de reproducción (Moore y Jessop 2003; 
Davis y Maney 2017). Aunado a lo anterior, cambios en las condiciones ambientales 
por cambios climáticos no han sido ampliamente analizados, con excepción del 
estudio realizado con A. rivulare en el cual se observaron cambios en la proporción 
de células blancas y la tasa N/L asociada a la temporalidad marcada del sitio 
(Barriga-Vallejo et al 2015). En relación con lo anterior en este estudio pudo ser 
observado que la temporalidad no tuvo un efecto en la comparación entre organismos 
silvestres. No obstante, el S5 presentó una mayor proporción de linfocitos y 
eosinófilos en temporada de lluvia, a pesar de que este sitio se mantuvo en 
condiciones controladas, por lo que las diferencias pudieran estar relacionadas con la 
temperatura entre estas dos temporadas (ver sección 5.1.1.4).  
En relación con la comparación entre sitios, existen pocos estudios que hayan 
evaluado las diferencias entre localidades. A este respecto en un estudio sobre A. 
ordinarum se observaron diferencias significativas en monocitos, eosinófilos y 
basófilos, entre sitios con disturbio antropogénico y sin él, sin embargo, el la tasa 
N/L no varió (Ramirez-Hernandez et al. 2019). En el análisis entre sitios en este 
estudio se encontraron diferencias entre sitios en la proporción de linfocitos, 
neutrófilos y eosinófilos en la temporada de sequía. Los distintos tipos de leucocitos 
tienen una función diferente en la respuesta del sistema inmune, y las alteraciones en 
ciertas células pueden indicar un deterioro en la salud (Davis y Golladay 2019). En 
este sentido se ha observado que tanto los neutrófilos como los monocitos tienden a 
aumentar para como parte de la respuesta inmunitaria ante la presencia de bacterias 
(Ramirez-Hernandez et al. 2019). Por otro lado, los eosinófilos responden 
particularmente en anfibios a trematodos, así como también endo o ectoparásitos. Sin 
embargo, para las localidades estudiadas hubiera sido necesario realizar más análisis 
para determinar las causas de las variaciones. En relación con lo anterior es durante 
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la temporada de sequía cuando las condiciones en cada uno de los sitios cambian al 
desecarse los cuerpos de agua estudiados, aumentando la densidad de individuos y la 
de sus depredadores, así como la posible presencia de parásitos, la concentración de 
contaminantes e incluso el cambio en hormonas tiroideas para la transformación. 
Es de suma importancia denotar que el S5, que es de organismos mantenidos en 
cautiverio, tuviera valores similares en la tasa N/L y valores no tan disimiles de 
leucocitos en comparación con los sitios de donde se colectaron los organismos 
silvestres, ya que contrasta con estudios que han demostrado que en otras 
salamandras del género Ambystoma aun después de 7 años se han encontrado en 
poblaciones silvestres valores más elevados de la tasa N/L y un menor número de 
eosinófilos que las salamandras cautivas, mayor número de basófilos circulantes en 
comparación con las salamandras silvestres, lo que se explicaría por el parasitismo en 
el medio controlado (Davis y Maerz 2011; Waye et al. 2019). 
En conclusión, este estudio representa una línea base de perfil leucocitario para las 
poblaciones de A. velasci del noreste del país y demuestra que las condiciones 
logradas en cautiverio están cerca de ser las idóneas para el mantenimiento de una 












9.  BIOMARCADORES ENZIMÁTICOS DE CONTAMINACIÓN 
DE Ambystoma velasci EN CUATRO POBLACIONES DE 
GALEANA NUEVO LEÓN. 
Resumen 
 
Los sistemas acuáticos son constantemente contaminados con compuestos 
xenobióticos que son producto de las actividades antropogénicas, los más frecuentes 
o comunes son aquellos derivados de las actividades agropecuarias, la urbanización, 
la industria y la acuacultura. Se ha sugerido que la exposición a xenobióticos es una 
de las posibles causas de la declinación de las poblaciones de este grupo, sin contar 
que el efecto que algunos xenobióticos tienen en las especies de Ambystoma es aún 
desconocido. Se han realizado diversos estudios sobre la actividad enzimática en 
respuesta a estos contaminantes en anfibios, y se ha logrado demostrar que muchos 
de estos contaminantes afectan diversos procesos en la vida de los organismos, que 
van desde problemas en el desarrollo en etapas larvarias, el cese de la reproducción, 
hasta cambios en la conducta. Con respecto a los biomarcadores de neurotoxicidad se 
comparó la actividad de las enzimas AChE, BChE y CaE, encontrando diferencias 
significativas entre localidades y temporadas. Se ha documentado que la exposición a 
xenobióticos genera una inhibición de las B-esterasas. Así mismo se ha observado 
que en salamandras de la familia Ambystomatide la inhibición de colinesterasas 
puede ser utilizada como un indicador de exposición a organofosforados o 
carbamatos. En términos de biomarcadores de detoxificación los dos biomarcadores 
evaluados fueron la actividad de ALP y GST. Ha sido documentado que la actividad 
de ALP y GST tiende a aumentar en presencia de contaminantes como metales 
pesados, pesticidas, hidrocarburos e insecticidas. Es conocido que la presencia de 
xenobióticos puede generar un aumento en la actividad enzimática para paliar el 
estrés oxidativo. En este sentido se pudo observar un aumento de la actividad en los 
sitios S4, S2 y S5 con respecto de los S1 y S3 en la temporada de sequía.  Así 
mismo, pudo observarse que el sitio S3 en temporada de sequía tuvo una actividad 
ORAC menor que en temporada de lluvia, sugiriendo así que el sistema antioxidante 
fue activado en temporada de lluvia. Esta primera aproximación genera una línea 




9.1.  Antecedentes 
9.1.1.  Biomarcadores de estrés y contaminación   
 
Los sistemas acuáticos son constantemente contaminados con compuestos 
xenobióticos que son producto de las actividades antropogénicas, los más frecuentes 
o comunes son aquellos derivados de las actividades agropecuarias, la urbanización, 
la industria y la acuacultura (van der Oost et al 2003). Estos contaminantes tienden a 
modificar las características naturales de los sistemas acuáticos, alterando la calidad 
de agua y consecuentemente perjudicando en el mayor número de los casos a la vida 
silvestre que los habita (Boyuneğmez 2004). Los xenobióticos que son comúnmente 
encontrados y reportados en todo el mundo tanto en tejidos de vida silvestre y en 
tejidos humanos, son contaminantes tales como hidrocarburos aromáticos 
policíclicos (HAP), bifenilos policlorados (PCBs), plaguicidas (organofosforados y 
carbamatos), metales pesados y disruptores endocrinos, que son fácilmente 
absorbidos por la piel de los organismos si se encuentran presentes en el agua 
(Boyuneğmez 2004). 
 
Los anfibios son uno de los grupos más seriamente afectado por la contaminación, 
debido a que estos necesitan de los ambientes acuáticos para cumplir su ciclo de 
vida, y ya que se ha estimado que la mayoría de los cuerpos de agua en el planeta 
están contaminados (Lajmanovich et al. 2015). En este sentido, la exposición a 
xenobióticos esta sugerida como una de las posibles causas de la declinación de las 
poblaciones de este grupo, además de que el efecto que algunos xenobióticos tienen 
en las especies aun es desconocido (Henson-Ramsey et al. 2008). Esta amenaza está 
en segundo lugar en la afectación de poblaciones de anfibios, solo después de la 
perdida de hábitat asociada a la expansión de la frontera agrícola (Mann et al. 2009). 
Lo anterior debido a que son especialmente vulnerables a los cambios en la calidad 
del ambiente. En efecto, son extremadamente sensibles a diferentes sustancias 
químicas como pesticidas, herbicidas, fertilizantes químicos, compuestos 
organoclorados, entre otros, por lo que son utilizados como bioindicadores (Brooks 
et al. 2012). No obstante, aún existe desconocimiento en cuanto a los mecanismos de 
toxicidad subyacente, por lo que, el entendimiento de estos efectos es de suma 
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importancia y urgencia, para realizar acciones que permitan la disminución de las 
amenazas de las poblaciones (Leite et al 2010). 
 
Aunado a lo anterior se ha observado que aquellos anfibios que habitan cuerpos de 
agua aislados y efímeros son más susceptibles a la presencia de contaminantes y 
sobre todo de agroquímicos, los cuales son una potencial causa de la declinación de 
las poblaciones a nivel mundial. Estos pueden actuar solos o en sinergia con otros 
contaminantes (Mann et al. 2009; Peltzer et al. 2013). A pesar del amplio y extensivo 
uso de pesticidas y herbicidas, los estudios ecotoxicológicos que miden el efecto de 
estos en anfibios son muy escasos en comparación con los que reportados para otros 
organismos acuáticos. No obstante, existe un aumento en la evidencia sobre los 
efectos adversos provocados por los agroquímicos sobre el crecimiento, desarrollo, 
reproducción y conducta de los anfibios (Mann et al. 2009). A este respecto, se ha 
demostrado que numerosas vías detoxificantes demandantes de energía son iniciadas 
después de la exposición a algún contaminante (Mann et al. 2009). Cualquier 
situación de estrés ocasionada por contaminación normalmente desencadena una 
cascada de respuestas biológicas las cuales sirven como biomarcadores (Van der 
Oost et al. 2005). Además, existen efectos sinérgicos de los estresores en los 
organismos que pudieran tener repercusiones mayores para las poblaciones. Estos 
generan cambios fisiológicos en todos los niveles de organización desde, los 
moleculares, pasando por los bioquímicos y metabólicos hasta efectos en el fenotipo 
y conducta de los individuos. Algunas variaciones de estos cambios fisiológicos 
pueden ser utilizados como biomarcadores en estudios de ecotoxicología (van der 
Oost et al 2003).  
 
Se han realizado diversos estudios sobre la actividad enzimática en respuesta a estos 
contaminantes en anfibios y se ha demostrado que muchos de estos contaminantes 
afectan diversos procesos en la vida de los organismos, que van desde problemas en 
el desarrollo en etapas larvarias, cese de la reproducción, hasta cambios en conducta. 
Esto se debe a que los anfibios tienen una capacidad muy alta para la absorción de 
estos químicos lo cual genera cambios fisiológicos conspicuos por la presencia de 
estos contaminantes (Lefcort et al. 1997; Mann et al. 2009; Relyea y Mills 2001). En 
este sentido existen diversos mecanismos de defensa mediante la acción enzimática 
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en los organismos los cuales se definen como: Enzimas de biotransformación de fase 
I, fase II y fase III (Yang et al. 2010).  
 
Las enzimas de biotransformación de la fase 1 comprenden la primera fase del 
metabolismo, en la cual su función es oxidar, reducir o hidrolizar los xenobióticos 
para que estos sean excretados con mayor facilidad. La actividad de estas enzimas 
puede inducirse o inhibirse tras la exposición a xenobióticos, por lo que, son de los 
biomarcadores más sensibles que se conocen (van der Oost et al 2005; Yang et al. 
2010). La segunda fase del metabolismo implica una conjugación del xenobiótico o 
sus metabolitos con un ligando endógeno. Las conjugaciones son reacciones de 
adición de sustancias como azúcares y aminoácidos a los xenobióticos y fármacos 
para facilitar su excreción, como es el caso de la enzima glutatión-S-transferasas 
(GST) la cual cataliza la reacción de conjugación sintética mediante la adición de 
glutatión, facilitando así la excreción (van der Oost et al 2005; Yang et al. 2010). Por 
último, la fase III incluye enzimas como peptidasas, hidrolasas y b-liasas las cuales 
catalizan metabolitos conjugados para formar productos fácilmente transportables y 
excretables (van der Oost et al.  2003; Yang et al. 2010). 
 
Adicionalmente, existen otras aproximaciones para medir el estrés oxidativo en las 
células y por ende en los organismos. Muchos contaminantes ambientales han 
demostrado tener efectos oxidantes, generando compuestos denominados especies 
reactivas de oxígeno. Estas pueden reaccionar con macromoléculas celulares, las 
cuales pueden ocasionar inactivación enzimática, peroxidación lipídica, daño génico, 
y en últimas instancias cáncer o la muerte (van der Oost et al. 2005). En este sentido 
se ha demostrado que a nivel celular los organismos reaccionan con la activación de 
enzimas antioxidantes tales como la SOD (superóxido dismutasa), CAT (catalasa), 
entre otras. No obstante, existen otras moléculas no proteicas de bajo peso molecular 
que actúan como antioxidantes en el organismo como las vitaminas C y E, el 
glutatión, entre otras, las cuales pueden ser medidas de manera indirecta por técnicas 





Con respecto a lo anterior, los biomarcadores que regularmente son utilizadas en 
estudios toxicológicos para la herpetofauna y en particular con anfibios incluyen 
enzimas esterasas (acetil colinesterasa, butiril colinesterasa, carboxilesterasa), 
enzimas de detoxificación (fosfatasa alcalina y glutatión s- transferasa) y de estrés 
oxidativo (superoxido dismutasa, ORAC) (Venturino y Pechen de D’Angelo 2005; 




Las esterasas tipo B son enzimas de hidrolisis que se caracterizan por ser inhibidas 
por compuestos anti-colinesterasas. En vertebrados existen dos tipos, las 
colinesterasas (ChEs y las carboxilesterasas (CbEs).  Dentro de las ChEs están la 
acetilcolinesterasa (AChE), que su función principal es la de hidrolizar la 
acetilcolina, principal neurotransmisor, que es liberado cuando un impulso nervioso 
es transmitido de una neurona a otra, de un nervio a una célula endocrina y a una 
célula muscular en las uniones neuromusculares (Robles-Mendoza et al 2011; 
Wiklund et al. 2014); y la butirilcolinesterasa (BChE) que preferentemente actúa 
sobre la butirilcolina, pero también hidroliza la acetilcolina y otros esteres 
(Thompson 1999). En el caso de las CbEs, este grupo se compone de múltiples 
isoenzimas que varían con el tejido y el organismo y juegan un papel importante en 
el metabolismo y posterior desintoxicación de muchos agroquímicos (Wheelock et 
al. 2008). 
 
Se ha observado que los anfibios son vulnerables a pesticidas como piretroides, 
carbamatos, y organofosforados, debido a que sus compuestos se unen al sitio de 
acción de la ChEs, inhibiendo su acción (Henson-Ramsey et al. 2008; Robles-
Mendoza et al 2011; Peltzer et al. 2013). Por lo que la intoxicación de inhibidores de 
AChE causa efectos neurotóxicos, tales como debilidad y fatiga debido a la 
acumulación de acetilcolina en la unión neuromuscular lo que lleva a tener síntomas 
como temblor, convulsiones y hasta la muerte (Lajmanovich et al. 2015). Aunque el 
papel de las enzimas BChE y CbE en la intoxicación por pesticidas en anfibios no es 
clara, en algunas especies (Rana clamitants, Odonotophrynus americanus, Rhinella 
arenarum e Hypsiboas pulchellus) se ha observado que la BChE es más sensible a 
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inhibirse ante la exposición de pesticidas; mientras que las CbEs al tener diferentes 
isoformas son menos sensibles que las dos enzimas ChEs (Robles-Mendoza et al 
2011). Por lo que, se ha teorizado que ambas actúan como protectoras de la enzima 
AChE debido a su capacidad de actuar como amortiguadores “suicidas” que 
secuestran organofosforados, estás pueden estar disminuyendo la concentración 
efectiva del pesticida antes de que alcancen la barrera hematoencefálica para proteger 
a la AChE de la inhibición (Wheelock et al. 2004; Venturino y Pechen de D’Angelo 
2005; Laguerre et al. 2009; Lajmanovich et al. 2015). 
 
En este sentido es que la actividad de las B-esterasas de los anfibios resultan ser uno 
de los mejores biomarcadores para identificar neurotoxicidad ocasionada por 
xenobióticos y en específico por la acción de algunos pesticidas y contaminantes 
neurotóxicos (Venturino y Pechen de D’Angelo 2005; Lajmanovich et al. 2010).  
 
9.1.3. Enzimas de detoxificación 
 
Para evaluar los mecanismos detoxificantes de la fase II en organismos acuáticos, se 
utilizan como biomarcadores de detoxificación enzimas como las Fosfatasas 
Alcalinas (ALPs) y acidas (ALCs), la GST, GSH (glutatión reducido), 
metaleotoninas, entre otras (Venturino y Pechen de D’Angelo 2005; Lajmanovich et 
al. 2010; Aich 2015).  
 
Con respecto a lo anterior, las ALPs son enzimas intrínsecas de la membrana 
plasmática que se encuentran en las membranas de casi todas las células animales, y 
la fosfatasa ácida (ACP), una enzima lisosomal, funcionan en la desfosforilación de 
macromoléculas biológicas mediante la eliminación de grupos fosfato de 
nucleótidos, proteínas y alcaloides (Mazorra 2002; Aich 2015). Están involucradas 
en una variedad de procesos metabólicos, como la permeabilidad de las moléculas, la 
histogénesis, el crecimiento y la diferenciación celular y la esteroidogénesis, entre 
muchas otras (Kaltenbach 1977; Aich 2015).  
 
La variación en la actividad de ALP y ALC ha sido estudiada en varios organismos y 
se ha observado un aumento en su actividad por la influencia de metales pesados, 
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petróleo crudo, plaguicidas, insecticidas, entre otros (Blasco et al. 1993; Mazorra 
2002; Venkateswara Rao 2006; Aich 2015). En particular, el aumento de la actividad 
de ALP se ha asociado con los mecanismos de desintoxicación de compuestos de 
fósforo, particularmente en insectos al volverse resistentes a estos pesticidas 
(Aguilera et al. 2015). Adicionalmente, se ha observado que el incremento en la 
actividad de ALP se debe a daño hepático, y el incremento resulta ser proporcional. 
Por lo que la medición de estas enzimas puede ser utilizado como biomarcador para 
una variedad de estudios clínicos y ecotoxicológicos (Aguilera et al. 2015; Aich 
2015).  
 
Por otro lado, la enzima Glutatión-S-Transferasa (GST) tiene un rol critico en la 
segunda fase de biotransformación al conjugar los xenobióticos con el radical GSH 
para facilitar la disolución y su excreción (Brodeur et al. 2011; Aich 2015). Esta 
enzima está considerada la primera línea de defensa celular y está condicionada por 
la actividad transcripcional de los genes GST, de lo que depende su inducción o 
inhibición y dependerá del xenobiótico, la concentración y el tiempo de exposición 
(Martínez-Guitarte 2018; Paradina Fernández et al. 2020). Así mismo, está 
considerada como una enzima antioxidante debido a que se han observado 
variaciones en la actividad en presencia de daño oxidativo. Por lo que, su actividad 
es comúnmente utilizada como un marcador involucrado en la detoxificación, como 
mecanismo de resistencia a los pesticidas y como defensa antioxidante (Attademo et 
al. 2012; Paradina Fernandez et al. 2020).   Alternativamente, los agroquímicos 
pueden inhibir la actividad de GST alterando directamente la funcionalidad de todas 
o algunas de las isoformas de la enzima (Brodeur 2011). 
 
9.1.4. Mecanismos contra el estrés oxidativo 
 
Para contrarrestar los efectos deletéreos de las especies reactivas de oxígeno, los 
organismos cuentan con una defensa antioxidante que principalmente se basa en la 
expresión de enzimas para evitar estrés oxidativo (Aich 2015; An et al. 2008 
Goswami et al. 2013). Varias enzimas participan en el mecanismo de defensa 
antioxidante del organismo, entre las que destacan la superóxido dismutasa (SOD) y 
la catalasa (CAT). Antes de presentarse daño en moléculas como lípidos, proteínas y 
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el DNA existen cambios en la actividad de estas enzimas (Kessabi et al. 2013). 
Dentro de este contexto ha sido observado que la presencia de herbicidas, metales 
pesados e insecticidas pueden inhibir la actividad de estas enzimas dejando al 
organismo vulnerable a efectos del estrés oxidativo (Dimitrova et al. 1994; Costa et 
al. 2008). Estos efectos van desde la peroxidación lipídica, daño genético, muerte 
celular hasta efectos en la reproducción, desarrollo y comportamiento de los 
individuos (Costa et al. 2008).  
 
9.1.5. Respuesta integrada de los biomarcadores (IBR) 
 
La evaluación de las condiciones ambientales a través de biomarcadores fisiológicos 
en ocasiones es limitada sino se cuenta con un sistema integral que relacione y 
categorice los efectos generados en los organismos, lo anterior es debido a que los 
biomarcadores responden a diferentes factores estresantes (Wang et al. 2010; Vieira 
et al. 2014). En inicio el integrar un conjunto de biomarcadores diferentes puede 
proporcionar una base para la interpretación de evaluaciones ecotoxicológicas 
(Beliaeff y Burgeot 2002). En este sentido la utilización de un método que integre la 
respuesta de biomarcadores en un solo valor resulta ventajoso, ya que permite 
realizar un análisis más a detallado del monitoreo de la condición ambiental (Wang 
et al. 2010, 2011; Vieira et al. 2014). Dentro de estos índices el más utilizado es el 
índice de Respuesta Integrada de Biomarcadores (IBR por sus siglas en inglés) 
(Vieira et al. 2014). Este índice ha sido utilizado como una posible herramienta para 
la evaluación de riesgos ambientales, debido a que puede distinguir las diferencias 
inter e intra poblacionales, y estacionales integrando biomarcadores como AChE, 
GST, CAT, EROD, SOD, ORAC, micronúcleos y concentraciones de TBARS que 
responden a la presencia de contaminantes como metales pesados, pesticidas, PCBs y 
PAH (Beliaeff y Burgeot 2002; Wang et al. 2011; Samantha et al. 2018; Aguilera et 
al. 2019). Así mismo ha sido demostrado que el índice IBR puede disminuir los 
efectos ocasionados por algunas variables no controlables en el campo como la 
reproducción y el metabolismo individual (Hagger et al. 2010) No obstante, el 
correcto análisis y aplicación exitosa de este indicie depende de una elección 
relevante de biomarcadores en relación con los objetivos y características del estudio. 





9.2.1. Material biológico  
 
Las muestras fueron tomadas de organismos neoténicos de A. velasci que fueron 
capturados de mayo 2013 a febrero 2017 utilizando una atarraya en los sitios S1, S2, 
S3 y S4 de Galeana (Nuevo León, México). Se realizaron 7 muestreos durante los 
años 2013 y 2017 en los sitios S1, S2, S3 y S4 (mayo 2013, noviembre 2013, abril 
2014, julio 2014, abril 2015, abril 2016 y febrero 2017). Además, 18 individuos 
capturados fueron transportados al laboratorio del Grupo Ecofisiología de la Facultad 
de Ciencias Biológicas de la Universidad Autónoma de Nuevo León con el propósito 
de tener una colonia en cautiverio (S5). La colecta se realizó bajo el permiso de 
colecta científica otorgado por la SEMARNAT con el número oficial SGPA / DGVS 
/ 02418/13. En total se tomaron 152 muestras de los cinco sitios. En breve, se 
tomaron aproximadamente 5 mm de tejido del tercer arco branquial derecho de los 
animales. Este protocolo experimental fue revisado y aprobado por el Comité de 
Ética de Investigación de la Facultad de Ciencias Biológicas (número de aprobación 
FCB-CB-701). En un experimento anterior (Barriga-Vallejo et al. 2017), se observó 
que la regeneración total de las branquias dura aproximadamente 15 días después de 
haber realizado la toma de muestra de branquia de los organismos, y no se 
observaron anomalías en los tejidos regenerados. 
 
9.2.2. Determinación de biomarcadores enzimáticos 
 
Para el presente estudio fueron determinadas las enzimas AChE, BChE, CAE, GST, 
ALP, SOD y las moléculas antioxidantes no enzimáticas a través de la técnica de 
ORAC. El método utilizado para cada una de estas evaluaciones se encuentra 









9.2.3. Análisis estadístico 
 
Todos los biomarcadores se evaluaron por triplicado, con la excepción de SOD que 
se evaluó por duplicado. Se utilizó la prueba multivariada de análisis de varianza en 
permutaciones (PERMANOVA) y un análisis de comparación de medias Tukey para 
comparar los datos de actividad de los biomarcadores en los diferentes sitios para las 
temporadas de sequía y lluvias de manera independiente utilizando el software R. en 
el caso de las comparaciones en cada uno de los sitios entre las temporadas de sequía 
y lluvia se utilizó la prueba de rangos de Wilcoxon utilizando el software R. 
 
9.2.4. Índice de respuesta integrada de biomarcadores (IBR) 
 
Se calculó la respuesta de biomarcadores integrados (IBR) para cada sitio de 
muestreo y para cada biomarcador siguiendo el método descrito por Beliaeff y 
Burgeot (2002). Los datos se estandarizaron considerando una respuesta inhibitoria 
para AChE, BChE, CaE y ORAC y una respuesta de activación para el resto de los 
biomarcadores. Los datos se representaron en gráficos de estrellas para cada estación 
y sitio siguiendo la secuencia AChE, BChE, CaE, ALP, GST, SOD y ORAC. Se 
calculó el área del polígono según la fórmula modificada por Devin et al. (2014) para 















9.3.1. Enzimas indicadoras de neurotoxicidad (B-Esterasas) 
 
Diferencias altamente significativas fueron observadas en la actividad de AChE en la 
temporada de lluvias entre los sitios (Pseudo-F= 7.526; gl= 4; p< 0.01). El S2 
presentó una actividad significativamente que los sitios S3, S4 y S5, pero no se 
observaron diferencias significativas al ser comparado con el S1. Para la temporada 
de sequía no se presentaron diferencias significativas entre sitios (Figura 23). Con 
respecto a la comparación entre temporadas por sitio se observaron diferencias 
altamente significativas para los sitios S1 (W= 0, p< 0.01), S2 (W= 18, p< 0.01), S4 
(W= 68, p< 0.01) y S5 (W= 30, p< 0.01). Para los sitios S1 y S2 se observó una 
actividad menor en la temporada de sequía, en contraste con los sitios S4 y S5 en los 




Figura 23.- Comparación temporal de la actividad AChE entre localidades. Las diferencias 
significativas de cada sitio entre temporadas están marcadas por un * (prueba de Wilcoxon). Para la 
comparación entre localidades por temporada, las medias con las mismas letras en superíndice 




La actividad en BChE fue significativamente mayor en el S2, seguido de los sitios 
S3, S4 y S5 con respecto al S1 (Pseudo-F= 6.241; gl= 4; p= 0.01) en la temporada de 
sequía. Para la temporada de lluvia no se presentaron diferencias significativas entre 
sitios (Figura 24). Con respecto a la comparación entre temporadas por sitio se 
observaron diferencias altamente significativas para los sitios S1 (W= 0, p< 0.01), S2 
(W= 30, p< 0.01), S3 (W= 24, p< 0.01) y S4 (W= 0, p< 0.01). En todos los sitios se 
pudo observar una mayor actividad en la temporada de lluvia en comparación con la 





Figura 24.- Comparación temporal de la actividad BChE entre localidades Las diferencias 
significativas de cada sitio entre temporadas están marcadas por un * (prueba de Wilcoxon). Para la 
comparación entre localidades por temporada, las medias con las mismas letras en superíndice 
pertenecen a grupos homogéneos (separados por la prueba posthoc de Tukey).  
 
La actividad CaE presento diferencias altamente significativas en la comparación 
entre sitios en la temporada de lluvias (Pseudo-F= 9.199; gl= 4; p< 0.01). La 
actividad mayor se registró en el S1 seguido de los sitios S2 y S4, por último, con 
una actividad menor los sitios S3 y S5 (Figura 25).  Con respecto a la comparación 
entre temporadas por sitio se observaron diferencias altamente significativas para los 
sitios S1 (W= 10, p< 0.01) y S4 (W= 17, p< 0.01). Para ambos sitios se pudo 
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observar una mayor actividad en la temporada de lluvia en comparación con la de 





Figura 25. Comparación temporal de la actividad CAE entre localidades. Las diferencias significativas 
de cada sitio entre temporadas están marcadas por un * (prueba de Wilcoxon). Para la comparación 
entre localidades por temporada, las medias con las mismas letras en superíndice pertenecen a grupos 
homogéneos (separados por la prueba posthoc de Tukey).  
 
 
9.3.2. Enzimas de detoxificación 
   
Para la actividad ALP no se encontraron diferencias significativas en la comparación 
de sitios entre temporadas. No obstante, pudieron observarse diferencias entre 
temporadas en los sitios S2 (W= 24, p< 0.01), S3 (W= 17, p< 0.01) y S5 (W= 30, p< 
0.01). Para los sitios S2 y S3 la mayor actividad pudo observarse en la temporada de 
lluvia que en contraste con el S5 la mayor actividad se registró en la temporada de 






Figura 26.- Comparación temporal de la actividad ALP entre localidades. Las diferencias 
significativas de cada sitio entre temporadas están marcadas por un * (prueba de Wilcoxon).  
 
Para la actividad GST se observaron diferencias altamente significativas en la 
comparación de sitios en la temporada de lluvia (Pseudo-F= 19.763; gl= 4; p< 0.01). 
La mayor actividad se presento en el S2 seguido del S1, en contraste los niveles en 
los sitios restantes fueron bajos (Figura 27). Así mismo, diferencias significativas 
entre temporadas pudieron observarse en los sitios S2 (W= 25, p< 0.01), S5 (W= 7, 
p< 0.01). Para el S2 se pudo observar una mayor actividad en la temporada de 
lluvias, mientras que en el S5 la mayor actividad registrada se dio en la temporada de 







Figura 27.- Comparación temporal de la actividad GST entre localidades. Las diferencias 
significativas de cada sitio entre temporadas están marcadas por un * (prueba de Wilcoxon). Para la 
comparación entre localidades por temporada, las medias con las mismas letras en superíndice 
pertenecen a grupos homogéneos (separados por la prueba posthoc de Tukey).  
 
9.3.3. Biomarcadores de estrés oxidativo 
 
Se observaron diferencias altamente significativas en la actividad SOD entre los 
sitios estudiados en la temporada de sequía (Pseudo-F= 10.600; gl= 4; p< 0.01). La 
menor actividad se observó en el S4, seguido del S3 en comparación con los otros 
sitios estudiados (Figura 28). Así mismo, diferencias significativas entre temporadas 
pudieron observarse en los sitios S3 (W= 8, p< 0.01), S4 (W= 40, p< 0.01) y S5 
(W=6, p= 0.01). Para el S3 se observó mayor actividad de SOD en la temporada de 
lluvia, mientras que para los sitios S4 y S5 la mayor actividad fue registrada en la 







Figura 28.- Comparación temporal de la actividad SOD entre localidades. Las diferencias 
significativas de cada sitio entre temporadas están marcadas por un * (prueba de Wilcoxon). Para la 
comparación entre localidades por temporada, las medias con las mismas letras en superíndice 
pertenecen a grupos homogéneos (separados por la prueba posthoc de Tukey).  
 
La capacidad antioxidante celular ORAC no presento diferencias significativas entre 
los sitios estudiados en las temporadas de sequía y lluvias (Pseudo-F= 0.350; gl= 4; 
p= 0.84). No obstante, en la comparación entre temporadas se presentaron 
diferencias significativas en los sitios S3 (W= 3, p< 0.01) y S4 (W= 53, p= 0.04). 
Para el S3 la temporada de lluvia fue donde se registró la mayor actividad en 
comparación con la temporada de sequía, en contraste el S4 presento una actividad 






Figura 29.- Comparación temporal de la capacidad antioxidante celular ORAC entre localidades. Las 
diferencias significativas de cada sitio entre temporadas están marcadas por un * (prueba de 
Wilcoxon). Para la comparación entre localidades por temporada, las medias con las mismas letras en 
superíndice pertenecen a grupos homogéneos (separados por la prueba posthoc de Tukey).  
 
9.3.4. Índice de respuesta integrada de los biomarcadores (IBR) 
 
El valor del índice IBR se representa por el área de la gráfica de estrella obtenida de 
los valores de cada biomarcador utilizado (Tabla 3). En el caso de la comparación de 
los sitios incluyendo las dos temporadas el valor máximo se presentó en el S1en la 
temporada de lluvia, seguido de los S5 y S4 en temporada de sequía. Mientras que el 
valor más bajo se obtuvo en el S2 en la temporada de sequía, lo que representa el 
sitio y la temporada de referencia para el análisis (Figura 30a).  
 
Tabla 3.- Cálculo de los biomarcadores para la obtención del IBR en los sitios para cada una de las 
temporadas. 
Sitios  Temporada  AChE BChE CaE ALP GST ORAC SOD IBR/Sitio 
S1 Luvia  1.14 1.38 0.09 0.03 0.14 0.28 0.97 4.04 
Sequía  0.08 0.00 0.00 0.13 0.24 0.36 0.31 1.12 
S2 Luvia  0.00 0.00 0.44 0.57 0.29 0.31 0.00 1.61 
Sequía  0.05 0.10 0.20 0.13 0.12 0.21 0.53 1.34 
S3 Luvia  0.70 1.04 0.04 0.00 0.08 0.00 0.00 1.86 
Sequía  0.32 0.41 0.76 0.06 0.00 0.00 1.21 2.76 
S4 Luvia  0.19 0.21 0.29 0.03 0.04 0.14 0.44 1.34 
Sequía  0.63 1.19 0.10 0.01 0.00 0.04 1.11 3.08 
S5 Luvia  0.97 1.47 0.00 0.00 0.00 0.01 0.05 2.50 
Sequía  0.69 1.45 0.08 0.01 0.06 0.37 0.99 3.66 
IBR/Biomarcador 4.70 2.56 10.85 0.28 1.52 0.75 4.04  
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En cuanto a la comparación entre biomarcadores la actividad de CaE resultó con el 
índice más elevado seguido de la actividad AChE y SOD lo que indica que la 
actividad de los biomarcadores de neurotoxicidad y estrés oxidativo respectivamente 
presentaron una mayor afectación en las poblaciones a diferencia de los de 
detoxificación (Tabla 3 y Figura 29b). En relación con lo anterior se observó que el 
menor índice lo presento la ALP, además de que por su parte la GST presentó un 




Figura 30.- Respuesta integrada de biomarcadores IBR a) índice IBR que compara a cada uno de los 
sitios y la temporada, b) índice IBR que compara a cada uno de los biomarcadores.  
 
En el análisis individual de los sitios para comparar los valores entre temporadas de 
lluvia y sequía se observaron variaciones en los índices entre sitios y temporadas 
(Figura 30). En este sentido en el S1 los biomarcadores con índices más elevados en 
temporada de lluvia son la actividad BChE, AChE y SOD respectivamente. Para la 
temporada de sequía la actividad de estrés oxidativo ORAC y SOD presento el índice 
más elevado (Figura 31a).  
 
En el S2 se observó en temporada de lluvia un índice mayor en la actividad ALP, 
CaE, ORAC y GST a comparación de los otros biomarcadores. En contraste en la 
temporada de sequía se pudo observar que la SOD y ORAC tuvieron el valor más 




En el S3 se observó en la temporada de lluvia un índice mayor en la actividad BChE 
y AChE, en comparación con los demás biomarcadores. Para la temporada de sequía 
se observó un mayor valor en el índice de la SOD, seguido de CAE, BChE y AChE 
respectivamente (Figura 31c). 
 
Para el S4 en la temporada de lluvia se observó un mayor índice para la SOD seguido 
de CAE, BChE y AChE respectivamente en comparación con los otros 
biomarcadores evaluados. Para la temporada de sequía se observaron valores 
elevados del índice para los biomarcadores BChE, SOD y AChE respectivamente 
(Figura 31d).   
 
En el caso del S5 para la temporada de lluvia pudo observarse un mayor índice para 
BChE y AChE en comparación con los demás biomarcadores que presentaron 
valores muy bajos. Así mismo, para la temporada de sequía se observó un valor 









Figura 31.- Respuesta integrada de biomarcadores IBR para los sitios San Antonio de González S1 
(a), San Jose de González S2 (b), El Refugio de los Ibarra S3 (c) El Refugio de los Ibarra S4 (d) y 
colonia en cautiverio S5 (e), durante las temporadas de lluvias (polígonos rellenos) y sequía 







9.4. Discusión  
 
Los biomarcadores enzimáticos han sido utilizados ampliamente como una 
herramienta para evaluar la respuesta que tienen los organismos a los cambios 
ambientales. Pero sobre todo al efecto que los contaminantes ocasionados por 
actividades antropogénicas tienen sobre ellos (Mann et al. 2009). En los últimos años 
estos análisis se han vuelto populares para los estudios de anfibios, debido a que por 
sus características morfofisiológicas son vulnerables a cambios en el ambiente 
(Henson-Ramsey et al. 2008; Peltzer et al. 2013; Lajmanovich et al. 2015). Se ha 
observado que la evaluación al unísono de varios biomarcadores que sean afectados 
por contaminantes puede resultar una herramienta de detección temprana para 
determinar los efectos que estos pudieran ocasionar (Lajmanovich et al. 2015). En 
este sentido evaluar biomarcadores que identifiquen diferentes reacciones en el 
organismo es idóneo para determinar la calidad del ambiente. Bajo esta premisa en el 
presente estudio se determinaron tres diferentes tipos de biomarcadores, de 
neurotoxicidad, de detoxificación y de estrés oxidativo.  
 
Con respecto a los biomarcadores de neurotoxicidad se comparó la actividad de las 
enzimas AChE, BChE y CaE, y se lograron observar encontrado diferencias 
significativas entre localidades y temporadas. Para el caso de la AChE se registró una 
probable inhibición en los S1 y S2 en la temporada de sequía en contraste con los S3, 
S4 y S5 donde la menor actividad fue registrada en sequía. Para los S1 y S2 este 
efecto puede ser debido a que los cuerpos de agua en sequía tienen menor capacidad 
de dilución y por ende una mayor concentración de xenobióticos en comparación con 
la temporada de lluvia, lo que supondría un mayor estrés fisiológico en los 
individuos (Aguilera et l. 2015). A este respecto, los resultados observados 
concuerdan con información publicada que ha documentado que la exposición a 
xenobióticos genera una inhibición de las B-esterasas (Venturino et al. 2001; 
Henson-Ramsey et al. 2008).  Así mismo se ha observado que en salamandras de la 
familia Ambystomatide la inhibición de colinesterasas puede ser utilizada como un 
indicador de exposición a organofosforados o carbamatos (Henson-Ramsey et al. 




En contraste, se observó que la actividad de BChE aumento en la temporada de lluvia 
en todos los sitios, diversos autores han reportado que tanto la actividad de BChE y 
CaE tienden a aumentar para proteger a AChE, ya que su mecanismo de acción es 
secuestrar los xenobióticos que inhiben a la AChE (Attademo et al. 2012; Sole et al 
2012).  
 
Así mismo tiempo pudo ser observado que los valores de IBR por biomarcador 
fueron mayores para las B-esterasas indicando que la neurotoxicidad fue la 
afectación preponderante durante el estudio. En particular los sitios S1, S3 y S5 
presentan índices IBR mayores para estos biomarcadores en temporada de lluvia, lo 
que puede sugerir que existen cambios en las condiciones ambientales dentro de 
estos cuerpos de agua por el aumento de las precipitaciones, lo que podría ser debido 
a las escorrentías de campos de cultivo cercanos a las pozas.  
 
En términos de biomarcadores de detoxificación los dos biomarcadores evaluados 
fueron la actividad de ALP y GST. Ha sido documentado que la actividad de en ALP 
y GST tiende a aumentar en presencia de contaminantes como metales pesados, 
pesticidas, hidrocarburos e insecticidas (Blasco et al. 1993; Mazorra 2002; 
Venkateswara Rao 2006; Aich 2015). En este sentido pudo observarse un aumento 
en la actividad de ALP y GST en el S2 y de ALP en el S3 en temporada de lluvias, lo 
que también pudo estar relacionado a las escorrentías de los campos de cultivo y de 
los asentamientos humanos cercanos a las pozas. En contraste el S5 tuvo una mayor 
actividad de GST en temporada de sequía, lo que puede estar relacionado a una 
mayor temperatura, debido a que se ha observado una relación entre el aumento de la 
temperatura y biomarcadores de estrés oxidativo (Lushchak y Bagnyukova 2006) 
 
Con respecto al índice IBR se mostró un mayor nivel para la actividad ALP y GST 
en temporada de lluvia en el S3 en comparación con los demás sitios. Indicando que 
probablemente la temporada de lluvias arrastre xenobióticos al cuerpo de agua del S2 
activando así los mecanismos de detoxificación de la fase II para conjugar los 




Por último, los biomarcadores contra estrés oxidativo son fundamentales para 
determinar una respuesta temprana en los organismos ante procesos que generen 
efectos detrimentales como la peroxidación lipídica, daño genético, muerte celular, e 
inclusive efectos en la reproducción, desarrollo y comportamiento de los individuos 
ocasionados por estrés oxidativo (Costa et al. 2008). Dos de los biomarcadores que 
comúnmente son utilizados son la SOD y la técnica ORAC para determinar 
moléculas antioxidante no enzimáticas (Zocche et al. 2014; Reutgard y Furuhagen 
2016). La presencia de xenobióticos puede generar un aumento en la actividad de 
ambos biomarcadores (Reutgard y Furuhagen 2016). En este sentido se pudo 
observar un aumento de la actividad en los sitios S4, S2 y S5 con respecto de los S1 
y S3 en la temporada de sequía lo que podría estar relacionado con una alta 
acumulación de xenobióticos.  Así mismo, pudo observarse que el S3 en temporada 
de sequía tuvo una actividad ORAC menor que en temporada de lluvia, sugiriendo 
así que el sistema antioxidante fue activado en temporada de lluvia, lo cual podría 
estar relacionado con el inicio de la actividad reproductiva, ya que ésta implica una 
importante síntesis de macromoléculas, para lo que se requiere una gran cantidad de 
energía, lo que estaría relacionado con una gran actividad de las cadena de electrones 
para la generación de ATP, teniendo como consecuencia una gran producción de 
especies reactivas de oxígeno. En contraste en el S4 se observó una respuesta 
contraria a la del S3, los dos biomarcadores se activaron en la temporada de sequía 
teniendo valores mayores que en la temporada de lluvia, posiblemente relacionado a 
la concentración de xenobióticos. En general, lo anterior puede deberse también a las 
diferencias en tamaño y dinámica que tienen estos dos cuerpos de agua. El S4 es el 
más pequeño de todos los estudiados por lo que en temporada de sequía el volumen 
de agua disminuye, aumentando la temperatura y la densidad de organismos lo que 
puede generar un mayor estrés oxidativo.  
 
Con relación al índice IBR pudo observarse que la SOD fue uno de los 
biomarcadores con mayor índice en los sitios S2, S3, S4 y S5 en la temporada de 
sequía. Sugiriendo que en la temporada de sequía existe un aumento en el estrés 
oxidativo en las poblaciones. En contraste el S1 presentó un mayor índice IBR de la 




En términos generales pudo observarse que el sitio S1 presentó un índice IBR global 
mayor en la temporada de lluvia en comparación con los otros sitios estudiados. Este 
resultado podría indicar que este sitio es el más afectado por las actividades 
antropogénicas. En contraste, el S2 muestra índices IBR menores para ambas 
temporadas, lo que indica que este sitio pudiera ser tomado como un sitio de 
referencia. No obstante, es necesario realizar un estudio más detallado de lo que está 
sucediendo con las poblaciones y correlacionar los resultados con el análisis químico 
de contaminantes y las características fisicoquímicas del agua en estos sitios. Esta 
primera aproximación abordada en el presente estudio genera una línea base para la 





























• Se determinó la presencia de organismos de A. velasci en 4 poblaciones 
estables del sur de Nuevo León, en la zona del desierto chihuahuense. 
 
• Con base a la evaluación y comparación de las características morfológicas y 
el índice de condición de cuatro poblaciones de A. velasci con distinto grado 
de perturbación, el sitio S1 San Antonio de González resulto tener el mejor 
índice de condición con respecto de los demás.  
 
 
• Se desarrollo un método de muestreo no letal para Ambystoma, considerando 
a las branquias como un tejido idóneo para la toma de muestra y la 
evaluación de biomarcadores.  
 
• Con base en la evaluación y comparación del perfil leucocitario de cuatro 
poblaciones de A. velasci con distinto grado de perturbación, se determinó 
que el sitio S4 en El Refugio de los Ibarra 2 presento el índice de estrés 
inmunológico menor con respecto de los demás.  
 
 
• Mediante la evaluación y comparación una batería de biomarcadores de 
contaminación en cuatro poblaciones de A. velasci con distinto grado de 
perturbación, se determinó que el S1 San Antonio de González resulto ser el 
mas afectado por contaminantes antropogénicos y el S2 San Jose de González 










A partir de los resultados de los estudios realizados en esta Tesis Doctoral, las 
perspectivas futuras se orientan en lo siguiente. 
 
Es necesario continuar con los muestreos en sitios con probable presencia de la 
especie, existen técnicas como la detección de ADN ambiental la cual reduce el 
esfuerzo de muestreo y permite identificar la presencia o ausencia de individuos en 
los cuerpos de agua, estos monitoreos deben estar enfocados a los sitios donde el 
modelo de distribución potencial determino en el noreste de México.  
 
Los resultados aquí encontrados pueden ser utilizados como base para la evaluación 
de biomarcadores de estrés y contaminación, lo cuales pueden ayudar a evaluar el 
estado de salud de los organismos en ambientes acuáticos y por ende de sus sistemas. 
En este sentido, la técnica de muestreo no letal desarrollada permitirá realizar 
evaluaciones individuales en los organismos para entender de mejor manera los 
cambios en el metabolismo y la fisiología de las poblaciones.  
 
Por último, es de suma importancia mencionar que este trabajo es uno d ellos 
primeros en realizar una evaluación a largo plazo de cuatro poblaciones silvestres, 
además de la creación de una colonia en cautiverio que según los resultados 
encontrados las condiciones fisiológicas encontradas son muy similares a las de las 
poblaciones silvestres. En este sentido, esta colonia puede utilizarse como referencia 
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